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RÉSUMÉ 
Les écosystèmes forestiers étaient autrefois dynamisés par les régimes des 
perturbations naturelles tels que les feux de forêts. Cependant depuis plusieurs décennies, 
l’exploitation forestière fait partie intégrante du dynamisme des paysages boréaux et les 
impacts sur la biodiversité sont de plus en plus nombreux. Afin de concilier l’exploitation 
commerciale de la forêt boréale et la conservation, l’aménagement écosystémique propose 
de réduire les écarts entre les forêts naturelles et aménagées en s’inspirant des perturbations 
naturelles pour orienter les pratiques sylvicoles. Cette approche devrait garantir une 
meilleure conservation des espèces en péril comme le caribou forestier (Rangifer tarandus 
caribou), une espèce menacée par l’aménagement forestier. Notre objectif principal était de 
comparer les impacts des feux et des coupes sur le comportement de sélection d’habitat et 
d’utilisation de l’espace du caribou. Nous avions émis l’hypothèse que les coupes ont un 
impact négatif plus grand sur le comportement du caribou que les feux, auxquels il est 
mieux adapté. Nous avons utilisé les données télémétriques GPS provenant d’un suivi de 
24 caribous effectué entre 2005 et 2012 dans la région du Saguenay-Lac-St-Jean. Nous 
avons évalué la sélection d’habitat du caribou au moyen de fonctions de sélection des 
ressources à l’échelle de l’aire d’étude et du domaine vital. L’utilisation de l’espace a été 
évaluée via l’analyse de la taille des domaines vitaux et des taux de mouvement, à l’aide de 
régressions linéaires mixtes. Nos résultats ont montré que le caribou réagit différemment 
aux coupes et aux feux, suggérant qu’en ce qui le concerne, les coupes ne constituent pas 
une bonne imitation des feux. Les coupes ont un impact négatif plus grand que les feux et à 
plus long terme. De plus, les chemins forestiers, qui constituent une différence majeure 
entre les feux et les coupes, ont un fort impact négatif sur le comportement du caribou. 
Cette étude montre que les coupes et les feux sont deux perturbations importantes qui ont 
des impacts différents sur le caribou. Nos recommandations portent sur comment les 
besoins en habitat du caribou forestier peuvent être mieux considérés dans une démarche 
d’aménagement écosystémique des forêts afin de garantir la survie de l’espèce.  
 
 
Mots clés : caribou forestier, feu, coupe, route, perturbation, aménagement 
écosystémique, sélection d’habitat, utilisation de l’espace 
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ABSTRACT 
In preindustrial landscapes, forest ecosystems were shaped by natural disturbance 
processes such as wildfire. Over the past few decades, however, forest management acts as 
the main driver of boreal landscape dynamics, leading to increased impacts on biodiversity. 
Ecosystem-based management, an approach aiming at reducing contrasts between natural 
and managed forests by emulating natural disturbances in forestry practices, is advocated to 
better conciliate timber harvesting and conservation. The underlying hypothesis states that 
ecosystem-based management should provide better conservation opportunities for species 
at risk such as the boreal populations of woodland caribou (Rangifer tarandus caribou), a 
species threatened by forest management. Our main objective was to compare impacts of 
clearcuts and wildfires on caribou habitat selection and space use patterns. We 
hypothesized that clearcuts would have stronger negative impacts than wildfires to which 
caribou are better adapted. We used GPS telemetry data gathered on 24 caribou between 
2005 and 2012 in the Saguenay-Lac-St-Jean region. We assessed caribou habitat selection 
using resource selection functions both at the study area and the home-range scales. We 
assessed caribou space use with home-range size and movement rate as proxies and 
analysed it with mixed linear regressions. Our results show that caribou responded 
differently to clearcuts and wildfires, suggesting that clearcuts poorly emulates wildfires 
regarding caribou habitat requirements. Clearcuts had stronger negative impacts than fires, 
whose impact persisted over a longer period. Moreover, the presence of forestry roads, a 
major structural difference between clearcuts and fires, had important negative impacts on 
caribou behaviour. Our study demonstrates that clearcuts and wildfires are two important 
disturbances with different impacts on caribou behaviour in the boreal forest. We thus 
recommend that caribou habitat requirements be more efficiently integrated into ecosystem-
based management to ensure the species survival. 
 
Keywords: boreal populations of woodland caribou, wildfire, clearcut, road, 
disturbance, ecosystem-based management, habitat selection, space use 
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INTRODUCTION GÉNÉRALE 
La dynamique des perturbations naturelles en forêt boréale 
Plusieurs paysages forestiers sont structurés par de multiples interactions entre les 
facteurs abiotiques et biotiques, par le régime des perturbations naturelles et, depuis 
quelques décennies, par l'utilisation du territoire par l'homme (Barnes et al. 1998; De Blois 
et al. 2001; Turner et al. 2001; Seidl et al. 2014). Les régimes de perturbations naturelles, 
telles que les épidémies d’insectes, les chablis et les feux, sont d’importants moteurs de la 
dynamique forestière (Barnes et al. 1998) et façonnent les paysages de manières 
spatialement et temporellement hétérogènes, notamment en forêt boréale (Gauthier et al. 
1996 ; Johnson et al. 1998 ; Kulakowski et Veblen 2007).  
En effet, en forêt boréale, les feux façonnent les paysages en une mosaïque de 
peuplements d'âge, de densité et de composition variables (Johnson 1992). La taille des 
feux, leur période de rotation, l'intervalle de temps qui les sépare à l'échelle des sites, ainsi 
que leur sévérité (c.-à-d. les impacts sur les composantes des écosystèmes) sont les 
principaux paramètres qui permettent de décrire les régimes de feux (Gauthier et al. 2001, 
2008). C’est à l’échelle du paysage que se mesurent la période de rotation et la taille des 
incendies forestiers, tandis que les intervalles de feux et la sévérité concernent des échelles 
plus locales (Methven et Feunekes 1987). La période de rotation des feux (ou cycle de feu), 
correspond au temps nécessaire pour que le cumul des superficies brûlées égale l’ensemble 
d’un territoire donné (Gauthier et al. 2008). À l’intérieur de ce territoire, certains sites 
pourront être brûlés plusieurs fois tandis que d’autres seront épargnés pendant des siècles. 
C’est pourquoi les forêts des portions de territoires épargnées développent une structure 
inéquienne avec le temps (Bergeron et Dansereau 1993; Kuuluvainen et Grenfell 2012) 
(Figure 1).  
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Figure 1. Distribution théorique des classes d’âge sous un régime de feu dans un paysage 
où certaines forêts échappent au feu et développent une structure inéquienne (Adapté de 
Gauthier et al. 2001) 
Puisque la majorité des incendies forestiers sont de petite taille, ils représentent une faible 
proportion des surfaces brûlées, tandis que les très grands feux représentent un faible 
pourcentage des évènements de feux, mais composent la majeure partie des surfaces 
incendiées (Leduc et al. 2000). Ce sont donc principalement les grands feux qui façonnent 
la mosaïque des classes d’âges dans le paysage (Johnson et al. 1998; Bergeron et al. 1998).  
Les caractéristiques du régime de feu influencent aussi les espèces disponibles pour le 
rétablissement de la forêt et déterminent la composition des peuplements après-feu (Pickett 
et al. 1987; Frelich et Reich 1995; Bergeron 2000 ; Gauthier et al. 2000). Les feux sévères 
éliminent la régénération préétablie et brûlent une partie plus ou moins importante de la 
couche de matière organique, mettant à nu le sol minéral et créant ainsi de bons lits de 
germination pour l’établissement des semis (Johnson 1992). Les forêts qui se rétablissent 
après-feu sont généralement dominées par des espèces à cônes sérotineux comme l’épinette 
noire (Picea mariana) et le pin gris (Pinus banksiana) ou par celles dont le système 
racinaire survit aux incendies, telles que le peuplier faux-tremble (Populus tremuloides) et 
le bouleau à papier (Betula papyrifera). Lorsque l'intervalle de feu dépasse la longévité des 
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premières espèces établies après feu, une succession avec remplacement d’espèces peut 
survenir (Frelich et Reich 1995; Bergeron 2000). Ces espèces seront peu à peu remplacées 
par des essences tolérantes à l’ombre comme le sapin baumier (Abies balsamea) ou le 
mélèze laricin (Larix laricina) (Gauthier et al. 2000).  
 
Les perturbations anthropiques et les modifications du paysage 
Au cours des dernières décennies, les activités anthropiques reliées à l’exploitation 
des ressources naturelles se sont beaucoup accrues (Foley et al. 2005; Ellis 2011). 
L’exploitation forestière est désormais une perturbation majeure, s’ajoutant à la dynamique 
naturelle de la forêt boréale commerciale d’Amérique du Nord (Boucher et al. 2009; Turner 
2010). Dans plusieurs régions sous aménagement forestier, les superficies de coupes 
forestières sont d’ailleurs devenues plus importantes que les surfaces brûlées (Brumelis et 
Carleton 1989; Hart et Chen 2006) et sont maintenant davantage responsables des patrons 
de végétation observés que les perturbations naturelles (De Blois et al. 2001). Le contraste 
entre les paysages aménagés et les paysages naturels n’a conséquemment cessé de 
s’accentuer depuis le début du XIXe siècle (Gauthier et al. 2008).  
 
Les coupes forestières: des différences notables avec les feux 
Les coupes forestières diffèrent des perturbations naturelles en termes de fréquence, 
de sévérité et d’agencement spatial (Mladenoff et al. 1993; Kimmins 2004). Les pratiques 
étant souvent standardisées, les paramètres des régimes de coupes (rotation, taille, 
intervalle, sévérité, etc.) tendent à être beaucoup moins variables que ceux des régimes de 
feux (McRae et al. 2001). Cette plus grande homogénéité entraine des changements dans la 
structure et la composition des peuplements aménagés. Les forêts sont beaucoup plus 
jeunes et plus fragmentées que celles régies par les perturbations naturelles, et sont 
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composés majoritairement d’essences feuillues (Mladenoff et al. 1993; Boucher et al. 
2009).  
En théorie, les forêts sous aménagement n’atteignent pas le stade inéquien-irrégulier car la 
révolution forestière est trop courte et la dispersion des interventions dans le paysage est 
trop systématique pour permettre le vieillissement d’une fraction suffisante du territoire 
(Bergeron et al. 1999; Drapeau et al. 2001; Gauthier et al. 2008; Cyr et al. 2009). La courte 
rotation des interventions et l’emploi de la coupe totale ont donc conduit à une 
normalisation de la structure d’âge des peuplements à travers le temps et à une perte de 
diversité structurelle dans les paysages forestiers (Figure 2) (McRae et al. 2001; Bergeron 
et al. 2007). Les classes d’âge de la forêt sont uniformément représentées à travers le 
paysage et ne dépassent pas l’âge d’exploitation commerciale des forêts (Figure 2); il en 
résulte une perte importante d’habitat forestiers matures sur le plan biologique (Boucher et 
al. 2009). 
 
 
Figure 2. Distribution théorique des classes d’âge à travers un paysage aménagé si les 
forêts qui dépassent 75 ans sont systématiquement coupées (Adapté de Gauthier et al. 
2001) 
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La simplification de la structure des paysages et la perte de forêt mature sont 
accompagnées de profonds changements dans la composition des peuplements (Carleton et 
MacLellan 1994; Whittle et al. 1997). Les coupes forestières favorisent l’établissement 
d’espèces pionnières, principalement des essences feuillues intolérantes comme le bouleau 
à papier, le peuplier faux tremble (Populus tremuloides) et l'érable à épis (Acer spicatum) 
(Kimmins 1997). Contrairement aux feux, les coupes tendent aussi à préserver la 
régénération préétablie en sous-bois composée d’espèces de fin de succession tolérantes à 
l'ombre comme le sapin baumier (Rees et Juday 2002; Ilisson et Chen 2009; Bouchard et 
Pothier 2011).  
L’exploitation de la forêt boréale, par l’intermédiaire des coupes et la création de 
routes et de chemins forestiers, a conduit à une diminution de la superficie et une 
fragmentation des forêts matures (Boucher et al. 2009 ; St-Laurent et al. 2009). Malgré que 
la perte d’habitat soit responsable d’un déclin de la biodiversité (Schmiegelow et al. 1997; 
Hargis et al. 1999), la fragmentation a aussi des impacts importants sur la faune, toutefois 
variables selon les échelles spatiales et selon les espèces fauniques (Fahrig 2003; 
Lindenmayer et Fischer 2007; St-Laurent et al. 2009). Les coupes fragmentent la forêt 
mature en ne laissant que quelques tiges sur pied dans une matrice de jeunes peuplements 
(Haussler et Kneeshaw 2003). Le manque de connectivité entre les îlots de peuplements 
résiduels peut affecter les déplacements des espèces associées aux forêts matures (With et 
al. 1999; Belisle et al. 2001). En revanche, les modifications du paysage induites par les 
coupes forestières peuvent profiter à certains prédateurs (Brodeur et al. 2008 ; Lesmerises 
et al. 2012) et se répercuter sur leurs proies (Witthington et al. 2011; Courbin et al. 2014; 
Leclerc et al. 2014). 
 
 L’aménagement écosystémique 
L'aménagement écosystémique vise à réduire les écarts entre les forêts aménagées et 
naturelles afin de minimiser les impacts des pratiques forestières sur la productivité des 
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biotopes et la biodiversité, et de maintenir des écosystèmes sains et résilients  (Attiwill 
1994; Seymour et Hunter 1999; Fenton et al. 2009). Cette approche s’inscrit dans une 
démarche de gestion adaptative des forêts pour concilier les enjeux économiques et 
écologiques dans les territoires aménagés (Szaro et al. 1998; Slocombe 1998; Fenton et al. 
2009). L’aménagement écosystémique repose sur une bonne connaissance des patrons et 
des processus qui dynamisent les paysages naturels, notamment les perturbations naturelles, 
pour cibler les enjeux que soulèvent les pratiques sylvicoles actuelles (Gauthier et al. 2008). 
Cette philosophie est fondée sur l’hypothèse que les espèces sont résilientes et adaptées aux 
perturbations naturelles de manière à persister dans les paysages (Attiwill 1994; Angelstam 
1998; Drever et al. 2006).   
Une des principales stratégies d’aménagement écosystémique consiste à s’inspirer 
des régimes de perturbations naturelles en appliquant leur plage de variabilité aux pratiques 
sylvicoles (Kuuluvainen et Grenfell 2012). Toutefois, il est difficile de reproduire 
intégralement les processus et les effets des perturbations naturelles. Afin d’établir des 
cibles d’aménagement réalistes, il est donc essentiel d’identifier les facteurs qui influencent 
le plus les attributs clés des forêts (Gauthier et al. 2008). Dans le cas des feux de forêt, la 
période de rotation, la sévérité et la distribution spatiale (taille et espacement) sont des 
caractéristiques déterminantes d’un régime de feux, puisqu’elles vont orienter la 
composition et la structure du peuplement succédant, à partir desquelles les stratégies 
d’aménagements devraient être élaborées (Haeussler et Kneeshaw 2003; Gauthier et al. 
2008) (Figure 3).  
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Figure 3. Modèle conceptuel illustrant la variabilité naturelle d’un régime de feu (A), la 
variabilité d’un régime sous aménagement conventionnel (B) et la variabilité d’un régime 
sous aménagement écosystémique (C), selon trois paramètres d’un régime de perturbation 
(Adapté de Gauthier et al. 2008) 
 
Le caribou forestier : une espèce parapluie de la forêt boréale nord américaine 
La première étape du processus d’aménagement écosystémique consiste à établir les 
principales différences entre les habitats naturels et aménagés en regard de certains attributs 
de la forêt boréale (Gauthier et al. 2008). Le caribou forestier (Rangifer tarandus caribou) 
est une espèce exigeante en terme d’habitat puisqu’elle est associée aux grands massifs de 
forêts de conifères matures (Courtois et al. 2008; Courbin et al. 2009; Hins et al. 2009) 
telles que les pessières noires et aux autres habitats peu perturbés (Environnement Canada 
2011; Leblond et al. 2014). Ces milieux supportent souvent une forte biomasse de lichens 
terricoles et arboricoles, qui sont des composantes essentielles de l’habitat du caribou 
(Stuart-Smith et al. 1997; Courtois, 2003). Les exigences du caribou tant au niveau de la 
qualité de l’habitat que de sa taille en font une espèce très sensible aux perturbations (Festa-
Bianchet et al. 2011; Courbin et al. 2014). Le caribou peut être considéré comme une 
espèce parapluie de la forêt boréale, puisque du point de vue de la conservation, la 
8 
 
préservation de son habitat assurerait la protection de bon nombre d’autres espèces 
associées aux forêts matures (Roberge et Angelstam 2004).  
 
Situation du caribou forestier 
La grande majorité des populations de caribous et de rennes (R. t.) sont en déclin à 
travers le monde et un ensemble de facteurs reliés aux activités anthropiques, à  la prédation 
et aux changements climatiques semblent être en cause (Vors et Boyce 2009; Festa-
Bianchet et al. 2011). Le caribou forestier, un écotype du caribou des bois, est considéré 
comme une espèce menacée au Canada (Environnement Canada 2014). Son aire de 
répartition ne cesse de régresser vers le nord depuis plusieurs décennies, en raison 
principalement des impacts de l’exploitation forestière sur son habitat (Schaefer 2003; 
Festa-Bianchet et al. 2011; Leblond et al. 2014). Aujourd’hui la conservation du caribou 
forestier constitue un enjeu écologique important de la forêt boréale en Amérique du Nord. 
Les principaux facteurs responsables du déclin des populations sont la prédation, la chasse 
de subsistance et le braconnage, ainsi que les modifications et pertes d'habitats associées 
aux activités anthropiques (Courtois et al. 2001; Vors et Boyce 2009; Festa-Bianchet et al. 
2011).   
Les activités anthropiques  semblent toutefois  être  la  cause  ultime  du  déclin  du  
caribou  dans l’ensemble de son aire de distribution canadienne (Environnement Canada, 
2011). L'exploitation des forêts matures entraine une fragmentation et une perte d'habitat 
qui perdurent le temps que la forêt mature se rétablisse (Schulte et al. 2007; Boucher et al. 
2009). De plus, l’exploitation forestière menace le caribou en entrainant un rajeunissement 
et un changement de structure de la  forêt boréale, ainsi qu’un changement de composition 
en faveur des essences feuillues (Carleton et McLellan 1994; Hins et al. 2009; Lesmerises 
et al. 2013). Ces changements favorisent un important prédateur des faons du caribou, 
l’ours noir (Ursus americanus) (Brodeur et al. 2008; Pinard et al. 2012), et les espèces 
d’ongulés comme l’orignal (Alces americanus) (Potvin et al. 2005). Par un phénomène de 
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compétition apparente (Holt 1977), l’augmentation de la densité  d'orignaux entraine une 
réponse numérique du loup gris (Canis lupus), un prédateur que le caribou partage avec des 
proies alternatives comme l’orignal et le cerf de Virginie (Odocoileus virginianus); et il en 
résulte  une plus grande pression de prédation sur le caribou (Messier 1994; Courbin et al. 
2014). De surcroît, la densité de chemins générés par l'exploitation forestière facilite les 
déplacements des prédateurs (Latham et al. 2011; Lesmerises et al. 2012) et augmente leur 
probabilité de rencontre avec le caribou (Whittington et al. 2011). 
 
Sélection d’habitat et utilisation de l’espace par un animal 
Notions d’échelles spatiales 
Définir l’échelle spatiale à laquelle on étudie un phénomène écologique permet 
d’identifier les contraintes qui s’exercent sur les organismes à cette échelle (Levin 1992). 
Les facteurs climatiques, les conditions physico-chimiques et les régimes de perturbation 
varient selon l'échelle spatiale considérée (Delcourt et Delcourt 1988), se répercutant sur la 
structure et la composition des paysages, et sur les réponses biologiques qui en découlent. 
Les concepts d’échelles spatiales et de hiérarchie sont étroitement reliés en écologie (Allen 
et Hoekstra 1992; Wheatley et Johnson 2009) puisque les patrons d’organisation du 
paysage et les réponses biologiques suivent une hiérarchie selon laquelle les niveaux 
supérieurs imposent des contraintes aux niveaux inférieurs (Turner et al. 2001).  
 
Sélection d’habitat et utilisation de l’espace 
Les comportements de sélection d’habitat et d’utilisation de l’espace sont des 
processus de compromis hiérarchiques réalisés par un individu (Johnson 1980), suivant 
l’importance de plusieurs facteurs limitants pouvant affecter sa valeur adaptative (Rettie et 
Messier 2000). Les facteurs influençant la survie d’un animal seraient considérés davantage 
à l’échelle du paysage, tandis que ceux de moindre importance orienteraient le 
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comportement à plus fine échelle (Rettie et Messier 2000; Dussault et al. 2005; Gustine et 
al. 2006). La prédation est le facteur limitant le plus important pour les populations de 
caribous (Vors et Boyce 2009; Festa-Bianchet et al. 2011). Ainsi, le caribou tend à éviter le 
risque de prédation à grande échelle, en limitant autant que possible les habitats où le risque 
de prédation est élevé dans son domaine vital annuel. La quête alimentaire ou encore les 
conditions climatiques sont des facteurs de moindre importance pour le caribou et sont 
souvent pris en compte à plus petite échelle spatiale. À l’intérieur de son domaine vital, le 
caribou tend à choisir les habitats offrant de bonnes opportunités alimentaires et ceux dont 
le couvert de neige est plus faible afin de se déplacer plus facilement (Rettie et Messier 
2000 ; Gustine et al. 2006).  
La sélection d’habitat s’apparente aux choix de différentes ressources en fonction de 
leur disponibilité dans l’environnement (Johnson 1980). Si un animal utilise davantage un 
habitat qu’il n’est disponible dans le paysage, on peut conclure que l’animal sélectionne cet 
habitat. En revanche, si un habitat est utilisé moins qu’il n’est disponible, alors il est évité 
par l’animal (Thomas et Taylor 1990). L’utilisation de l’espace s’attarde davantage aux 
mouvements et déplacements d’un animal et peut être reliée aux composantes de son 
habitat. L’étude des déplacements peut s’intéresser aux taux de mouvements dans différents 
types d’habitats, à l’influence des composantes d’habitat sur la taille des domaines vitaux 
ou encore à l’identification des portions du domaine vital les plus intensément utilisées par 
un animal (p. ex. Andreassen et al. 1998; Gerardo et al. 2008; Harvey et al. 2008).  
 
Réponses comportementales du caribou aux coupes forestières 
Le caribou s'avère peu enclin à fréquenter des habitats altérés par des activités 
anthropiques telles que les coupes récentes ou les sites en régénération, ou encore des 
habitats fragmentés par des chemins ou des routes (Wittmer et al. 2007; Courtois et al. 
2008; Hins et al. 2009). Ces facteurs ont forcé l'espèce à développer des stratégies 
particulières pour limiter le risque accru de prédation dans ces habitats (Whittington et al. 
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2011; Lesmerises et al. 2012; Gaudry 2013) et pour acquérir les ressources qui lui sont 
nécessaires (Seip 1992; Rettie et Messier 2000; Briand et al. 2009; Hins et al. 2009). Par 
exemple, les caribous sont contraints à se déplacer plus souvent afin d'accéder à leurs 
ressources (Leblond et al. 2013) et de tels déplacements augmentent leurs dépenses 
énergétiques (Courtois et al. 2008). Il a également été observé que les caribous augmentent 
la superficie de leurs domaines vitaux (Beauchesne et al. 2014) et diminuent leur fidélité au 
site (Faille et al. 2010) dans les paysages aménagés.   
 
Réponses comportementales du caribou aux feux de forêt 
Certains auteurs ont documenté les réponses comportementales de différentes sous-
espèces du caribou aux feux de forêts en Amérique du Nord (Schaefer et Pruitt 1991; Joly 
et al. 2003; Jandt et al. 2008). Les feux de forêts détruisent les tapis de lichens (Morneau et 
Payette 1989; Boudreault et al. 2002) et compromettent la disponibilité de cette ressource 
alimentaire très importante pour le caribou en hiver (Bergerud 1974; Klein 1982; Jdant et 
al. 2008; Sorensen et al. 2008). Les peuplements après feu sont peu propices pour le 
caribou et ce, pendant plusieurs décennies (Arseneault et al. 1997); toutefois, l’utilisation 
observée de brûlis suggère que ces habitats offrent tout de même certains avantages au 
caribou (Joly et al. 2003; Anderson et Johnson 2014), principalement en lien avec la quête 
alimentaire (Schaefer et Pruitt 1991; Saperstein 1996), les déplacements en hiver ou 
l’évitement des prédateurs (Ferguson et Elkie 2005). L’impact des feux sur le caribou est 
un sujet controversé (Joly et al. 2003) puisque les résultats des études varient selon les 
hardes, les sous-espèces et les régions (Ferguson et Messier 2000; Joly et al. 2003; Dunford 
et al. 2006; Delarum et al. 2007). 
Malgré les multiples évidences des impacts négatifs des coupes sur le caribou (p. ex. : 
Faille et al. 2010; Dussault et al. 2012; Beauchesne et al. 2013; Leclerc et al. 2014) et 
potentiellement des feux (Joly et al. 2003; Dalerum et al. 2007), aucune étude n’a comparé 
les impacts respectifs de ces deux perturbations sur la sélection d’habitat et l’utilisation de 
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l’espace par le caribou forestier. Outre ses rôles d’espèce parapluie des forêts nordiques 
(Courtois et al. 2001; Roberge et Angelstam 2004), le caribou forestier est important pour 
l’accès à la certification commerciale (Dzus et al. 2010). Cette certification fournit 
l’assurance que les produits forestiers sont issus de forêts aménagées de façon responsable 
et, dans le cas du caribou forestier, que les pratiques forestières visent autant que faire se 
peut la conservation de son habitat (FCS 2014). Le caribou forestier représente donc un 
sujet d’étude incontournable pour explorer si l’aménagement écosystémique atténuerait les 
impacts de la foresterie sur la biodiversité. 
 
Objectif de l’étude 
L’objectif principal de cette étude était de comparer les impacts des coupes 
forestières aux impacts des feux de mêmes âges sur le comportement du caribou forestier. 
Plus particulièrement nous souhaitions 1) analyser les patrons d’utilisation de l’espace des 
caribous dans un paysage perturbé par les coupes forestières et les feux, notamment par 
l’analyse de la taille des domaines vitaux et des déplacements, et 2) évaluer la sélection 
d’habitat du caribou forestier dans des coupes et dans des feux, en tenant compte du 
contexte environnemental et de la présence de chemins forestiers. Relativement au premier 
objectif, nous avons émis l’hypothèse que (H1) la taille des domaines vitaux varie selon 
l’origine (coupe ou feu) et la quantité de perturbations dans le domaine vital du caribou. 
Nous avons prédit (P1) une relation positive entre la superficie du domaine vital et son taux 
de perturbation, avec cependant une plus grande contribution des coupes que des feux à 
l’augmentation du domaine vital. À la lumière des résultats obtenus par Beauchesne et al. 
(2014), nous nous sommes attendus à une réponse non linéaire, c’est-à-dire une 
augmentation de la superficie du domaine vital jusqu’à un seuil de perturbation au-delà 
duquel la superficie décroit. Notre deuxième hypothèse stipulait que (H2) le taux de 
mouvement des caribous varie selon la perturbation dans laquelle ils se déplacent (coupe ou 
feu). Nous avons prédit (P2) une augmentation du taux de mouvements des caribous dans 
les habitats perturbés (coupe ou feu), avec un plus grand impact des coupes. Notre 
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troisième hypothèse stipulait que (H3) la probabilité d’occurrence du caribou dans les 
habitats perturbés diffère selon l’origine de la perturbation.  Nous avons prédit que (P3.1) le 
caribou évite davantage les coupes que les feux, et (P3.2) davantage les peuplements 
entourés d’une plus forte proportion de coupes que de feux.  
La présente étude a mis en évidence des différences de réponses comportementales 
du caribou entre les coupes forestières et les feux. L’utilisation de l’espace par le caribou 
variait selon l’âge et le type de perturbations (coupes ou feux). Le caribou répondait à ces 
perturbations en augmentant la taille de son domaine vital jusqu’à un seuil de perturbation 
au-delà duquel il en réduisait la superficie. Les coupes et les feux avaient peu d’impacts sur 
la sélection d’habitat du caribou comparativement à leur quantité dans le paysage; les 
impacts différaient toutefois entre les deux perturbations selon les périodes et l’âge des 
peuplements. La présence de chemins forestiers, une perturbation anthropique 
supplémentaire et étroitement liée à la présence de coupes, influençait négativement le 
comportement d’utilisation de l’espace et de sélection d’habitat du caribou et ce, pour 
chaque période de son cycle vital.  
Nos résultats suggèrent que les coupes et les feux offrent des conditions d’habitat 
relativement semblables pour le caribou au cours des premières années suivant la 
perturbation. Toutefois, au-delà de 5 ans après perturbation, des divergences dans les 
réponses du caribou entre les feux et les coupes suggèrent que ces perturbations offrent des 
conditions d’habitat différentes au caribou. Il serait ainsi souhaitable de cibler des pratiques 
sylvicoles qui réduiraient à plus long terme les écarts entre les forêts après feu et après 
coupe pour favoriser la conservation du caribou forestier.  
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CHAPITRE 1 
RÉPONSES COMPORTEMENTALES CONTRASTÉES DU CARIBOU 
FORESTIER AUX FEUX ET AUX COUPES : IMPLICATIONS POUR 
L’AMÉNAGEMENT ÉCOSYSTÉMIQUE DANS L’EST DU CANADA   
1.1 RÉSUMÉ  
Depuis plusieurs décennies, l’exploitation des ressources naturelles a engendré de 
profondes modifications de composition et de structure des paysages forestiers boréaux, 
générant des impacts majeurs sur la biodiversité. L’aménagement écosystémique est une 
approche proposée pour réduire les écarts entre les forêts aménagées et naturelles et ainsi 
minimiser ces impacts. Son objectif est de s’inspirer des régimes de perturbations 
naturelles pour favoriser une structure et une composition des peuplements se 
rapprochant de celles des forêts précoloniales. Le caribou forestier a historiquement 
évolué dans des paysages contrôlés par les feux et représente aujourd’hui un enjeu de 
conservation en Amérique du Nord, étant une espèce menacée. L’objectif de cette étude 
était de comparer les réponses comportementales du caribou face aux feux et aux coupes 
forestières. Nous avons émis l’hypothèse que la sélection d’habitat et l’utilisation de 
l’espace par le caribou diffère entre ces deux types de perturbations et leur 
représentativité dans le paysage. Nous prédisions que les coupes forestières avaient un 
impact négatif plus grand que les feux de forêts auxquels le caribou est adapté. Nous 
disposions de données télémétriques GPS de 24 caribous suivis entre 2005 et 2012 dans 
la région du Saguenay-Lac-St-Jean. Nous avons utilisé des fonctions de sélection des 
ressources pour mettre en évidence la sélection ou l’évitement des coupes et des feux par 
le caribou. Nous avons également utilisé des régressions linéaires mixtes mettant en 
relation le taux de mouvements et la taille des domaines vitaux avec les coupes et les feux 
présents dans l’environnement. Les différentes analyses ont démontré des différences 
dans la sélection d’habitat et l’utilisation de l’espace du caribou entre les coupes et les 
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feux. Les coupes avaient généralement des impacts négatifs plus importants que les feux. 
De plus, la densité de chemins forestiers associés aux coupes avait un fort impact négatif 
sur le comportement du caribou. Cette étude soulève certaines questions quant à 
l’implantation de l’aménagement écosystémique et à son efficacité en regard de la 
conservation des espèces en péril comme le caribou forestier.  
J’ai rédigé cet article, intitulé « Réponses comportementales contrastées du caribou 
forestier aux feux et aux coupes : implications pour l’aménagement écosystémique dans 
l’est du Canada », en collaboration avec mon directeur de recherche Martin-Hugues St-
Laurent et mon codirecteur Dominique Arseneault, tous deux professeurs à l’Université 
du Québec à Rimouski. Il sera sous peu traduit en anglais et soumis à la revue Forest 
Ecology and Management. En tant que premier auteur, j’ai réalisé l’ensemble des 
analyses géomatiques et statistiques. Les professeurs St-Laurent et Arseneault ont fourni 
l’idée originale et ont contribué à la rédaction de ce manuscrit ainsi qu’au financement du 
projet. 
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1.2 RÉPONSES COMPORTEMENTALES CONTRASTÉES DU CARIBOU FORESTIER AUX 
FEUX ET AUX COUPES : IMPLICATIONS POUR L’AMÉNAGEMENT ÉCOSYSTÉMIQUE 
DANS L’EST DU CANADA 
1. Introduction 
Plusieurs paysages forestiers naturels sont dynamisés par des perturbations 
récurrentes, telles que les épidémies d’insectes, les chablis et les feux (Barnes et al. 1998; 
De Blois et al. 2001; Turner et al. 2001), qui génèrent des patrons de végétation 
spatialement et temporellement hétérogènes (Gauthier et al. 1996; Johnson et al. 1998; 
Kulakowski et Veblen 2007). Avant son exploitation industrielle, la forêt boréale 
d’Amérique du Nord était une mosaïque de peuplements d’âge, de structure et de 
composition variables, issus principalement des incendies forestiers (Johnson, 1992; 
Payette, 1992). Ces paysages se caractérisaient par une plus grande abondance de vieilles 
forêts que sous le régime actuel de coupes extensives, puisque l’agencement naturel des 
feux permettait à plusieurs portions de paysages d’échapper aux feux et d’évoluer vers 
des forêts âgées, de structure inéquienne et irrégulière (Bergeron et Dansereau 1993; 
Fenton et al. 2009; Kuuluvainen et Grenfell 2012).  
Les perturbations  anthropiques sont toutefois devenues plus importantes dans le 
dynamisme des écosystèmes depuis quelques décennies, (Foley et al. 2005; Ellis 2011) et 
l’exploitation forestière fait aujourd’hui partie intégrante de la dynamique de la forêt 
boréale commerciale (Boucher et al. 2009; Turner 2010). Dans plusieurs régions de 
l’hémisphère nord, les coupes forestières couvrent maintenant des surfaces plus 
importantes que les feux (Brumelis et Carleton 1989; Hart et Chen 2006) et le contraste 
entre les paysages aménagés et les paysages naturels n’a cessé de s’amplifier depuis le 
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début du XIX
e 
siècle (Gauthier et al. 2008). La variabilité en âge, en structure et en 
composition des peuplements forestiers issus des régimes de feux naturels est toutefois 
mal reproduite par les régimes de coupes (Kimmins 2004), principalement parce que la 
révolution forestière est trop courte pour permettre le vieillissement d’une proportion 
suffisante de forêts (Cyr et al. 2009). L'aménagement écosystémique est l’approche 
proposée pour concilier les enjeux économiques et écologiques dans les territoires 
aménagés (Szaro et al. 1998; Slocombe 1998; Fenton et al. 2009). De nombreuses études 
soulignent l’importance de maintenir la biodiversité dans les paysages aménagés 
(Johnson et al. 1996; Chapin et al. 1997; Schwartz et al. 2000), de même que le rôle des 
perturbations naturelles comme agent structurant de la biodiversité (Barnes et al. 1998; 
Turner et al. 2001). L'objectif principal de l’aménagement écosystémique est donc 
d’émuler les perturbations naturelles (Kuuluvainen et Grenfell 2012) notamment en 
ajustant les stratégies sylvicoles à la plage de variabilité de ces perturbations en termes de 
fréquence, de sévérité et de distribution spatiale (Haeussler et Kneeshaw 2003). Cette 
approche repose sur l’hypothèse que les espèces sont résilientes et mieux adaptées aux 
perturbations naturelles qu’aux perturbations anthropiques de manière à persister dans les 
paysages (Attiwill 1994; Angelstam 1998; Drever et al. 2006). L’aménagement 
écosystémique devrait donc atténuer les impacts de l’aménagement forestier sur la 
biodiversité et la productivité des biotopes. 
Le caribou forestier, un écotype de la sous-espèce du caribou des bois (Rangifer 
tarandus caribou ; aussi appelé populations boréales du caribou des bois), est désigné 
comme une espèce menacée au Canada (Environnement Canada 2014) et sa conservation 
représente un enjeu écologique important de la saine gestion de la forêt boréale en 
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Amérique du Nord. Depuis quelques décennies, l’aire de répartition du caribou ne cesse 
de régresser vers le nord en raison notamment des impacts de l’exploitation forestière sur 
son habitat (Festa-Bianchet et al. 2011; Leblond et al. 2014). Souvent associé aux vieilles 
forêts (Courtois et al. 2007), le caribou est affecté par l’aménagement forestier qui 
entraîne un rajeunissement, un changement de composition et un changement de structure 
des paysages forestiers (Carleton et McLellan 1994; Hins et al. 2009; Lesmerises et al. 
2013). Ces modifications profitent à l’ours noir (Ursus americanus) (Brodeur et al. 
2008), un important prédateur des faons du caribou (Pinard et al. 2012; Leclerc et al. 
2014), ainsi qu’à l’orignal (Alces americanus) (Peters et al. 2013), favorisant ainsi une 
augmentation d’abondance du loup gris (Canis lupus) (Seip 1992; Messier 1994; 
Serrouya et al. 2011). Il en résulte une plus grande pression de prédation sur le caribou 
(Messier 1994; Courbin et al. 2014), une situation particulièrement fréquente près des 
parterres de coupes (Losier et al. 2015). De plus, la création de chemins par l'exploitation 
forestière facilite les déplacements des prédateurs (Latham et al. 2011; Lesmerises et al. 
2012) et augmente leur probabilité de rencontre avec le caribou (Whittington et al. 2011).  
Les réponses comportementales de différentes sous-espèces du caribou aux feux 
de forêts ont également été documentées en Amérique du Nord, principalement en lien 
avec leurs impacts sur les lichens terricoles (Schaefer et Pruitt 1991; Joly et al. 2003; 
Jandt et al. 2008). Les feux sont reconnus pour altérer les patrons de migration des 
caribous (Payette et al. 2004), leurs aires de répartition hivernale (Joly et al. 2010; 
Gustine et al. 2014) et les interactions prédateur-proie (Joly et al. 2012). Notons que les 
feux détruisent les tapis de lichens terricoles (Morneau et Payette 1989; Boudreault et al. 
2002) et diminuent pendant quelques décennies la disponibilité de ces ressources 
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alimentaires si importantes en hiver (Klein 1982; Rupp et al. 2006), créant des habitats 
localement peu propices au caribou (Arseneault et al. 1997; Barrier et Johnson 2012).  
La première étape du processus d’aménagement écosystémique consiste à établir 
les principales différences entre les écosystèmes naturels et aménagés (Gauthier et al. 
2008). Malgré les nombreuses démonstrations des impacts des coupes (p. ex. : Faille et al. 
2010; Dussault et al. 2012; Beauchesne et al. 2013; Leclerc et al. 2014) et des feux sur le 
caribou (Joly et al. 2003; Dalerum et al. 2007), aucune étude n’a comparé les impacts 
respectifs de ces deux perturbations sur l’écologie spatiale du caribou forestier. Or, le 
caribou forestier est une espèce sensible aux perturbations (Festa-Bianchet et al. 2011; 
Courbin et al. 2014), importante pour l’accès à la certification commerciale (Dzus et al. 
2010) et peut être considéré comme une espèce parapluie des forêts nordiques (Roberge 
et Angelstam 2004). Le caribou représente donc un sujet d’étude incontournable pour 
tester si les feux et les coupes offrent des conditions d’habitat similaires. 
L’objectif principal de cette étude était donc de comparer les impacts des coupes 
forestières et des feux sur le comportement d’utilisation de l’espace et de sélection 
d’habitat du caribou forestier. L’utilisation de l’espace peut se définir comme la manière 
par laquelle un animal utilise les différentes composantes de son habitat (Hall et al. 
1997), tandis que la sélection d’habitat s’apparente à une utilisation disproportionnée des 
différentes ressources par rapport à leur disponibilité dans l’environnement (Johnson 
1980). Nous émettons l’hypothèse (H1) que l’utilisation de l’espace (taille des domaines 
vitaux et taux de mouvement) varie selon l’origine (coupe ou feu) et la quantité des 
perturbations dans le domaine vital du caribou. Considérant que le caribou a davantage 
évolué dans des régimes de perturbations dominés par les feux que par les coupes, et qu’il 
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est reconnu que les coupes ont un impact négatif sur l’espèce, nous prévoyons (P1) une 
relation positive entre la superficie du domaine vital et son degré de perturbations avec 
une plus grande contribution des coupes que des feux. Nous nous sommes attendu à ce 
que cette réponse soit non linéaire, la superficie du domaine vital étant reconnue pour 
augmenter jusqu’à un seuil de perturbation au-delà duquel elle décroit (Beauchesne et al. 
2014). Nous prévoyons également (P2) une augmentation du taux de mouvements des 
caribous dans les habitats perturbés (coupes ou feux), avec un plus grand impact des 
coupes. La sélection d’habitat étant un processus de compromis hiérarchique que fait un 
animal en réponse à divers facteurs limitants opérant à différentes échelles (Rettie et 
Messier 2000; Dussault et al. 2005; Mayor et al. 2009), nous l’avons évalué aux échelles 
de l’aire d’étude et du domaine vital. Nous avons posé l’hypothèse (H2) que la 
probabilité d’occurrence du caribou dans les habitats perturbés diffère selon l’origine de 
la perturbation. Plus spécifiquement, nous prévoyons (P3) que le caribou évite davantage 
les coupes que les feux de même que les peuplements entourés d’une plus forte 
proportion de coupes que de feux.  
2. Aire d’étude 
 L’aire d’étude couvre approximativement 29 000 km² dans la région du 
Saguenay-Lac-St-Jean, entre 49°12'N et 51°46'N et entre 70°29'O et 72°55'O. Cette 
région chevauche deux domaines bioclimatiques, soit le domaine de la pessière à 
mousses au nord et celui de la sapinière à bouleau blanc au sud, bien que la pessière à 
mousses couvre la grande majorité de l’aire d’étude. Les températures annuelles 
moyennes oscillent entre -2,5°C et 0,0°C alors que les précipitations moyennes annuelles 
varient entre 1000 et 1300 mm, dont 30 à 35% sous forme de neige (Robitaille et Saucier 
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1998). Le paysage forestier du domaine de la pessière à mousses est composé de forêts 
matures ouvertes dominées par l’épinette noire (Picea mariana) et dans une moindre 
mesure par le sapin baumier (Abies balsamea) et le pin gris (Pinus banksiana), tandis que 
le domaine de la sapinière à bouleau blanc se compose d’épinette noire, de sapin baumier, 
de bouleau blanc (Betula papyrifera), de peuplier faux-tremble (Populus tremuloides) et 
de pin gris. Les feux de forêts représentent la perturbation naturelle la plus répandue dans 
le domaine de la pessière à mousses, tandis que dans la sapinière à bouleau blanc, ce sont 
les épidémies de tordeuse des bourgeons de l’épinette (Choristoneura fumiferana) la 
principale perturbation naturelle. Dans l’aire d’étude, le cycle de feux varie de 150 à 300 
ans dans la sapinière à bouleau blanc et de 150 à 500 ans dans la pessière à mousse 
(MFFP 2011). L’aire d’étude est sous aménagement forestier depuis le milieu du XXe 
siècle, mais les feux de forêt demeurent la principale perturbation (10% en coupes vs 
11% de feux) sur le territoire de l’aire d’étude (Figure 1). La superficie des 
agglomérations de coupes est en moyenne de 0,53 km² (coupe 0-5 ans : 0,20 ± 0,51 km²; 
coupe 6-20 ans : 0,41 ± 1,44 km²; coupe 20-40 ans : 0,99 ± 7,32 km²), tandis que celle 
des feux, beaucoup plus variable, est de 0,94 km² (feu 0-5 ans : 0,89 ± 6,69 km²; feu 6-20 
ans : 0,64 ± 7,13 km²; feu 20-40 ans : 1,29 ± 21,50 km²) (voir Figure 1 pour la répartition 
spatiale des feux et des coupes). L’orignal, le caribou, le loup gris et l’ours noir sont les 
principaux grands mammifères.  
3. Méthodes 
3.1.  Collecte des données 
 Entre 2005 et 2012, 24 caribous femelles ont été capturées au lance filet à partir 
d’un hélicoptère et munies d’un collier GPS (Lotek 2200L ou 3300L, Telonics TGW-
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3600). Toutes les manipulations ont été approuvées par le Comité de Protection des 
Animaux de l’Université du Québec à Rimouski (ci-après UQAR) (certificat # 36-08-67). 
Les captures ont été conduites en hiver par le Ministère des Forêts, de la Faune et des 
Parcs du Québec (ci-après MFFP) sur des terres publiques. Les colliers ont été 
programmés pour enregistrer des localisations à toutes les 1, 2, 3, 4 ou 6 heures. Les 
individus étaient recapturés périodiquement pour télécharger les données, changer les 
batteries ou retirer le collier. Les colliers étaient également récupérés lorsque 
dysfonctionnels ou suite à la mort de l’animal. 
Nous avons défini cinq périodes du cycle vital annuel du caribou, basées sur les 
variations saisonnières de son comportement, les stades reproductifs et les conditions 
environnementales, entre lesquelles la sélection de ressources et les patrons de 
déplacements sont susceptibles de changer (Hins et al. 2009): printemps (15 avril - 4 
mai), mise bas (15 mai - 14 juin), été (15 juin - 14 septembre), rut (15 septembre - 14 
novembre) et hiver (15 novembre - 14 avril). Les analyses subséquentes ont été réalisées 
pour chacune de ces cinq périodes. 
3.2.  Analyses géomatiques et statistiques 
Notre objectif principal étant de caractériser le comportement du caribou dans des 
paysages perturbés, nous avons considéré dans nos analyses des catégories d’habitat 
susceptibles d’influencer le comportement de l’espèce. Nous avons utilisé des cartes 
écoforestières (échelle 1 : 20 000) du MFFP mises à jour annuellement (de 2005 à 2012) 
afin de prendre en compte la progression des nouvelles aires coupées ou brûlées. La 
résolution des cartes écoforestières est de 4 hectares pour les peuplements forestiers et de 
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2 hectares pour les peuplements non forestiers (p. ex. : plans d’eau) et les coupes. Les 
attributs anthropiques comprennent également des chemins forestiers. Nous avons créé 
six catégories d’habitat par croisement de l’origine (coupe ou feu) et de l’âge (0-5 ans, 6-
20 ans et 20-40 ans) des perturbations. Des catégories additionnelles (e.g. résineux 
matures, mixtes-feuillus, dénudés secs et humides) ont été considérées en regard des 
besoins du caribou ou des attributs intrinsèques au peuplement (Tableau 1) (Leblond et 
al. 2011; Leclerc et al. 2012). Nous avons utilisé un modèle numérique d’altitude 
(résolution de 100 x 100 m) afin d’estimer la pente et l’altitude, reconnues pour 
influencer la sélection d’habitat et l’utilisation de l’espace par le caribou (Pinard et al. 
2012; Leclerc et al. 2012).  
3.2.1. Utilisation de l’espace 
Pour caractériser l’impact des feux et des coupes sur les patrons d’utilisation de 
l’espace par le caribou, nous avons utilisé la taille du domaine vital individuel et le taux 
de mouvement comme variables-réponses. Les domaines vitaux ont été délimités pour 
chaque individu et pour chaque période en utilisant la méthode du plus petit polygone 
convexe (ci-après MCP). Cette méthode a été préférée à celle de Kernel car elle offre des 
estimés de superficie plus précis et non biaisés avec un nombre important de localisations 
(Downs et Horner 2008) et lorsque les animaux démontrent un comportement de fidélité 
au site (Hemson et al. 2005), tel qu’observé chez les femelles caribous de notre aire 
d’étude (Faille et al. 2010). Par contre, puisque les MCP peuvent surestimer la taille des 
domaines vitaux en incluant des habitats inutilisés et des excursions extraterritoriales 
(Grueter et al. 2009), nous avons utilisé des MCP 95%. Seuls les individus pour lesquels 
le MCP comprenait au moins une coupe ou un feu et un minimum de 100 localisations 
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ont été utilisés afin d’obtenir des estimés robustes (Girard et al. 2002). Le nombre moyen 
de localisations utilisé pour l’estimation des domaines vitaux saisonniers était de 459,28 
± 342,03 (écart-type), mais différait selon les périodes analysées. La proportion des 
différentes catégories d’habitat (%) et la densité de chemins forestiers (km/km2) ont été 
calculées à l’intérieur des domaines vitaux saisonniers. Nous avons utilisé des modèles 
linéaires généralisés mixtes afin d’expliquer la variation de la taille des domaines vitaux 
saisonniers en fonction des proportions d’habitats et des densités de chemins que 
contenaient ces domaines vitaux. Pour tester nos prédictions, plusieurs modèles candidats 
ont été développés et classés selon le critère d’information d’Akaike corrigé pour petits 
échantillons (ci-après AICc) (Tableau 2). Nos prévisions de départ et une prévisualisation 
des données nous suggéraient des relations non linéaires entre la taille du domaine vital et 
certaines perturbations anthropiques ou naturelles, tel que suggéré également par 
Beauchesne et al. (2014). Nous avons donc inclus dans certains modèles candidats des 
termes quadratiques pour la densité de chemins forestiers, la proportion de coupes et de 
feux de 0-5 ans, 6-20 ans et 20-40 ans. L’ajustement des modèles a été calculé à l’aide du 
R² ajusté.  
Les taux de mouvements des caribous ont été calculés en divisant la distance 
parcourue entre deux localisations, considérée rectiligne, par l’intervalle de temps les 
séparant (Dussault et al. 2007). L’intervalle de temps (dt) n’étant pas constant, nous 
avons inclus cette variable dans nos analyses afin de contrôler son effet. Seuls les trajets 
interceptant au moins une coupe ou un feu ont été conservés. L’information relative aux 
habitats (catégorie d’habitat) a été extraite sous les trajets et nous avons calculé les 
proportions de coupes et de feux, et la densité de chemins forestiers contenues dans des 
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zones tampons de différents rayons (500, 750, 1000, 1250, 1500, 1750, 2000 m) autour 
des trajets afin de contextualiser l’environnement dans lequel les caribous se déplacent 
(Leblond et al. 2011). La taille de la zone tampon la plus appropriée que nous utilisons 
dans les analyses subséquentes, tant pour les proportions d’habitat que pour la densité de 
chemins forestiers, a été sélectionnée à l’aide de l’AICc pour chaque période suivant 
l’approche développée par Leblond et al. (2011) (Annexe 1). Les modèles candidats ont 
été élaborés en lien avec nos prévisions (Tableau 2), classés selon l’AICc, et leur 
ajustement évalué à l’aide du R² ajusté (Tableau 3). Une transformation logarithmique a 
été appliquée sur la taille des domaines vitaux et sur le taux de mouvement afin de rendre 
les données normales.  
3.2.2. Sélection d’habitat 
À l’échelle de l’aire d’étude, les proportions d’habitats contenues dans les 
domaines vitaux annuels, circonscrits à l’aide de MCP 95%, ont été comparées à leur 
disponibilité respective. Ainsi, pour chaque domaine vital observé, dix domaines vitaux 
de même taille et de même forme ont été distribués aléatoirement dans l’aire d’étude par 
translation et rotation (Massé et Côté 2012). Nous avons utilisé une régression logistique 
mettant en relation une variable dépendante binaire (domaine vital aléatoire ou réel) avec 
les différents types d’habitats comme variables explicatives, et testé quatre modèles 
candidats (Tableau 2). Le modèle candidat le plus parcimonieux a été retenu selon l’AICc 
et sa performance évaluée au moyen de l’aire sous la courbe (AUC) (Hosmer et 
Lemeshow 2000).  
À l’échelle du domaine vital saisonnier, l’information relative aux peuplements 
forestiers (catégorie d’habitat) a été extraite sous les localisations réelles afin de 
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déterminer l’utilisation des différents habitats par le caribou. La disponibilité de ces 
habitats a été évaluée à l’aide d’un nombre équivalent de localisations distribuées 
aléatoirement dans des MCP100%, permettant de maximiser le contraste entre 
l’utilisation des habitats et leur disponibilité et ainsi mettre en lumière les différents 
patrons de sélection d’habitat (Leclerc et al. 2012). Nous avons inclus dans les analyses 
les proportions de coupes, de feux et la densité de chemins forestiers contenus dans une 
zone tampon autour des localisations (Annexe 1). Nous avons utilisé des fonctions de 
sélection des ressources (Boyce et al. 2002; Manly et al. 2002) mettant en relation une 
variable dépendante binaire (localisation réelle ou aléatoire) avec plusieurs variables 
indépendantes, soit les types d’habitats, les variables topographiques et la densité de 
chemins forestiers. L’utilisation des habitats a été comparée à leur disponibilité en regard 
d’une catégorie de référence (i.e. pour laquelle l’utilisation est équivalente à sa 
disponibilité, ici « résineux matures »). Quatre modèles candidats ont été créés en regard 
de nos hypothèses (Tableau 2), le plus parcimonieux a été choisi selon l’AICc et sa 
performance évaluée au moyen d’une validation croisée (k-fold cross-validation, Boyce 
et al. 2002).  
Nous nous sommes assurés de l’absence de multicolinéarité dans nos analyses 
(facteur d’inflation de la variance VIF< 10; Graham 2003). Cependant, certaines 
variables n’ont pu être considérées parce qu’elles étaient sous-représentées. Pour 
l’ensemble de nos analyses d’utilisation de l’espace et de sélection d’habitat et lorsque les 
conditions d’application nous le permettaient, nous avons inclus la latitude dans nos 
modèles afin de pallier à la structure spatiale créée par un gradient de perturbations 
anthropiques du nord au sud (suivant Beauchesne et al. 2014). Nous avons également 
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inclus l’individu et l’année en facteur aléatoire dans nos analyses de sélection d’habitat et 
d’utilisation de l’espace de manière à tenir compte les problèmes de pseudo-réplication 
(Gillies et al. 2006).  
 
4. Résultats 
4.1.  Utilisation de l’espace 
4.1.1. Taille des domaines vitaux 
Nous avons estimé la taille des domaines vitaux de 24 femelles caribous suivies 
de 2005 à 2012; les analyses finales comportaient donc un total de 57 domaines vitaux au 
printemps, 42 pour la mise bas, 46 à l’été, 49 pendant le rut et 64 en hiver. La taille des 
domaines vitaux était de 296,07 ± 426,94 km² (moyenne ± écart-type), mais variait entre 
les périodes: printemps: 324,78 ± 319,77 km²; mise bas: 126,69 ± 204,96 km²; été: 
247,19 ± 237,14 km²; rut: 237,97 ± 269,04 km²; hiver: 461,28 ± 691,43 km².  
Pour les périodes de printemps, été, rut et hiver, le modèle le plus parcimonieux 
expliquant la variation de la taille des domaines vitaux était le modèle quadratique 
« Perturbation* » comportant les variables d’habitat de coupes et de feux. Pour la période 
de mise bas, le meilleur modèle était le modèle « Complet* » comportant des variables 
d’habitat de coupes et de feux, ainsi que les densités de routes. Nous n’avons pas fait de 
modèle moyen avec le modèle concurrent « perturbation* », puisque ce dernier incluait 
les mêmes variables que le modèle « complet*». L’ajustement du meilleur modèle (R²-
ajusté) variait entre les périodes de 0,16 au printemps et la mise bas, à 0,62 à l’hiver 
(Tableau 3).  
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Lorsque les feux ou les coupes influençaient la taille du domaine vital, ils en 
augmentaient la taille (Tableau 4), suggérant que l’ajout de ces perturbations dans 
l’habitat du caribou engendre une augmentation des déplacements. Les coupes de 0 à 5 
ans n’avaient pas d’effet sur la taille du domaine vital hivernal contrairement aux feux de 
0-5 ans. Les coupes de 6-20 ans augmentaient la taille du domaine vital pendant le rut et 
l’hiver, tout comme les feux de 6 à 20 ans en été et en hiver. Les coupes de 20 à 40 ans 
n’avaient aucun effet sur la taille du domaine vital en hiver, tout comme les feux de 20-
40 ans pour l’ensemble des périodes (Tableau 4).  
Certaines relations quadratiques ont été observées tant pour l’effet des coupes que 
des feux sur la taille des domaines vitaux, pour certaines des périodes considérées 
(Tableau 4). Ces relations suggèrent qu’au-delà d’une certaine quantité de perturbations 
et après une expansion du domaine vital, les caribous contractaient leur domaine vital, 
une observation applicable aux feux de 0-5 ans en hiver et de 6-20 ans en été, et aux 
coupes de 6-20 ans au rut et en hiver. 
4.1.2. Taux de mouvements 
Nous avons analysé les taux de mouvements de 24 femelles caribous, dont la 
vitesse moyenne était de 246,96 ± 515,94 m/h. Le modèle le plus parcimonieux pour 
l’ensemble des périodes était le modèle « Habitat complet », composé des habitats sous le 
trajet (coupes, feux, dénudés secs et humides et résineux matures) et de la densité de 
chemins contenus dans une zone tampon (Tableau 3). L’ajustement du meilleur modèle 
(R²-ajusté) variait de 0,29 au printemps et pendant le rut à 0,52 pendant l’été (Tableau 3).  
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Le taux de mouvement des caribous variait selon le type d’habitat rencontré et les 
périodes, étant moindre lorsque la proportion de coupes 0-5 ans était élevée au printemps, 
à l’été et à l’hiver. Cette  tendance a également été observée pendant toutes les périodes 
dans des coupes de 6-20 ans et à l’hiver dans des coupes de 20-40 ans (Tableau 5). Les 
taux de mouvement diminuaient le long des trajets lorsque la proportion de feux de tous 
âges augmentait et ce, pour l’ensemble des périodes (Tableau 5). Le taux de mouvement 
des caribous au printemps, à l’été et pendant le rut augmentait dans les habitats où la 
densité de chemins forestiers était importante, tandis qu’il diminuait dans ces habitats 
pendant la période de mise bas (Tableau 5). 
4.2.  Sélection d’habitat  
La sélection d’habitat de 24 femelles caribous a été analysée à l’échelle de l’aire 
d’étude et du domaine vital. L’analyse à l’échelle de l’aire d’étude s’appuyait sur 72 
domaines vitaux annuels, et le modèle le plus parcimonieux était le modèle « Complet », 
incluant les trois classes d’âge de coupes et de feux, les dénudés secs, les résineux 
matures et la latitude. Nous n’avons pas fait de modèle moyen avec le modèle concurrent 
« coupe » pour éviter la redondance des variables. L’ajustement du modèle (AUC = 0,77) 
suggérait que le modèle s’ajustait plutôt bien aux données (Hosmer et Lemeshow 2000) 
(Tableau 3). Les caribous évitaient à l’échelle de l’aire d’étude les trois classes d’âge de 
coupes, les feux 0-5 ans et les dénudés secs (Tableau 6). 
Pour l’analyse de sélection d’habitat à l’échelle du domaine vital, nous avons 
obtenu entre 2005 et 2012 en moyenne 478 localisations annuellement par individu pour 
le printemps (minimum de 150 à maximum de 899), 452 pour la mise bas (181 à 726), 
1377 pour l’été (517 à 2486), 962 pour le rut (258 à 1683) et 2222 pour l’hiver (153 à 
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4234). Bien que le temps passé dans les perturbations était généralement faible (voir 
Annexe 2 pour plus de détails), les caribous passaient sensiblement plus de temps dans 
les feux que dans les coupes. Le modèle le plus parcimonieux était le modèle 
« Complet » pour l’ensemble des périodes, incluant les habitats et les proportions de 
coupes et de feux, ainsi que la densité de chemins forestiers dans un rayon prédéterminé 
autour de la localisation (Tableau 3). Les coefficients de corrélation de Spearman élevés, 
calculés entre les valeurs prédites et observées, suggéraient de bons modèles prédictifs 
(Boyce et al. 2002). 
Au printemps les caribous sélectionnaient les coupes de 6-20 ans et les feux de 
20-40 ans en plus de sélectionner les habitats entourés de feux de 6-20 ans (Tableau 6). 
Pendant la période de mise bas, les caribous ne semblaient pas sélectionner ou éviter une 
catégorie de coupes ou de feux en particulier. Cependant, ils évitaient les habitats 
entourés de coupes de 0-5 ans et sélectionnaient ceux entourés de coupes de 20-40 ans, 
quels qu’ils soient (Tableau 6). Pendant l’été, la probabilité d’occurrence des caribous 
déclinait dans les habitats entourés de coupes de 0-5 ans, de coupes de 6-20 ans et de feux 
de 0-5 ans (Tableau 6). Au cours du rut, les feux de 0-5 ans étaient évités, de mêmes que 
les habitats entourés de coupes de 0-5 et de feux de 0-5 ans (Tableau 6). Pendant l’hiver 
les coupes de 6-20 ans étaient sélectionnées tandis que les coupes de 20-40 ans et les feux 
de 0-5 ans étaient évités. Les caribous évitaient également les habitats entourés de coupes 
de 6-20 ou de feux de 0-5 ans. Pendant toutes les périodes, la probabilité d’occurrence 
des caribous diminuait dans les habitats où la densité de chemins forestiers était élevée 
(Tableau 6).  
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5. Discussion 
Nous avons documenté l’utilisation de l’espace et la sélection d’habitat du caribou 
forestier dans des paysages comprenant des feux et des coupes et mis en évidence 
certaines réponses comportementales différentes entre ces deux types de perturbations. 
Conformément à nos prévisions, les coupes avaient un impact négatif plus important sur 
le comportement du caribou que les feux. De nombreux facteurs pourraient expliquer la 
variabilité de réponses obtenues, comme les différences entre les habitats issus de coupe 
ou de feu (McRae et al. 2001; Taylor et al. 2013; Fourrier et al. 2013), les facteurs 
limitant impactant le caribou (Rettie et Messier 2000; Gustine et al. 2006), ses besoins 
changeants tout au long de son cycle vital (Courtois et al. 2003) ou encore les échelles 
spatiale et temporelle considérées (Rettie et Messier 2000; Mayor et al. 2009).  
5.1. Utilisation de l’espace 
Globalement, les caribous répondaient à l’augmentation des feux et des coupes de 
0 à 20 ans par l’expansion de leur domaine vital, puis la contraction de ce dernier au-delà 
d’une certaine quantité de perturbations. La réduction d’habitats de qualité après une 
coupe ou un feu peut entrainer une expansion du domaine vital afin de maintenir une 
superficie suffisante d’habitat favorable (McLoughlin et Ferguson 2000; Faille et al. 
2010; Beauchesne et al. 2014). Néanmoins, au-delà d’une certaine quantité de 
perturbations, les caribous ne semblaient plus en mesure d’éviter les coupes ou les feux 
en augmentant la taille de leur domaines vitaux et tendaient plutôt à le contracter, 
possiblement pour limiter les impacts des habitats peu favorables (Beauchesne et al. 
2014). Bien que le patron de réponses aux feux et aux coupes soit similaire, nos résultats 
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montrent que ces réponses variaient selon les périodes du cycle vital, et selon l’origine et 
l’âge des perturbations, suggérant que les coupes et les feux de mêmes âges avaient des 
effets différents sur le comportement du caribou. En effet, seules les coupes 6-20 ans 
impactait le caribou pendant le rut et l’hiver tandis que les feux de même âge avaient des 
impacts en été. Les feux 0-5 ans induisaient une augmentation des déplacements à l’hiver 
seulement, mais les coupes de même âge n’avaient pas de tel impact.  Il est plausible que 
ces différences de réponses aux deux perturbations originent de différences dans la 
composition de la régénération forestière issue des coupes ou des feux (McRae et al. 
2001; Taylor et al. 2013; Fourrier et al. 2013). En effet, la régénération dans les coupes 
dans les premières années suivant la perturbation est majoritairement composée 
d’essences feuillues et de sapin baumier (Carleton et McLellan 1994; Hins et al. 2009; 
Lesmerises et al. 2013), favorables aux proies alternatives (orignal et cerf) (Potvin et al. 
2005), puisque les pratiques visent la protection de la régénération préétablie et des sols. 
En comparaison, les feux favorisent les espèces à cônes sérotineux comme le pin gris ou 
celles dont le système racinaire survit aux incendies et drageonne comme le bouleau 
blanc et le peuplier faux-tremble (voir Harvey et Bergeron 1989; Frelish et Reich 1995; 
DeGrandpré et al. 2000; Rees et Juday 2002; Bouchard et Pothier 2011). 
5.2. Sélection d’habitat à l’échelle de l’aire d’étude 
La sélection d’habitat renvoie aux choix que fait un animal selon différents 
facteurs limitants rencontrés dans son environnement (Rettie et Messier 2000; Dussault et 
al. 2005) et il a été démontré qu’à grande échelle, les comportements du caribou seraient 
principalement conditionnés par le risque de prédation (Gustine et al. 2006; Leclerc et al. 
2012; Boan et al. 2014). Nos résultats montrent que le caribou évitait d’inclure à l’échelle 
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de l’aire d’étude les feux de 0-5 ans dans son domaine vital annuel, de même que les trois 
classes d’âge de coupes. Dans le cas des coupes, il est plausible que cet évitement soit 
relié au risque de prédation plus élevé dans ces habitats. Il est en effet reconnu que ces 
habitats offrent une régénération très profitable à des proies alternatives comme l’orignal 
(Johnson et al. 1995; Newbury et Simon 2005; Potvin et al. 2005), qui s’accompagne 
d’une augmentation d’abondance du loup et conséquemment d’un risque de prédation 
accru dans les parterres de coupes (Courbin et al. 2014; Losier et al. 2015). Ce constat est 
appuyé par de nombreuses études soulignant que le caribou évite les aires de coupes 
(p.ex. Schaefer et Mahoney 2007; Courtois et al. 2007; Courbin et al. 2009) dans le but de 
se ségréger spatialement des prédateurs et des proies alternatives (Rettie et Messier 2001; 
James et al. 2004; Peters et al. 2013). Bien que les feux récents (< 5 ans) offrent une 
régénération au sol et une disponibilité de petits fruits moins intéressantes que les coupes 
de mêmes âges (Boan et al. 2011), les feux sont tout de même utilisés par l’orignal et 
l’ours noir (voir Fisher et Wilkinson 2005). Nos résultats suggèrent que le caribou peut 
percevoir les perturbations récentes (< 5 ans) comme des habitats similaires à grande 
échelle, bien qu’au-delà de 5 ans, les feux semblaient ne plus avoir d’impacts négatifs 
notables sur la sélection d’habitat. Au contraire, les coupes, de par leur régénération 
reconnue comme très favorable à l’orignal et aux prédateurs (Peters et al. 2013), étaient 
évitées jusqu’à 40 ans.  
5.3. Sélection d’habitat à l’échelle du domaine vital 
Malgré un évitement des trois classes d’âge de coupes et des feux de 0-5 ans lors 
de l’établissement de son domaine vital annuel, nos résultats montrent que le caribou 
ajuste son comportement à plus fine échelle face à ces habitats. Nous observons à la fois 
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des similitudes et des divergences de réponses du caribou face aux feux et aux coupes 
selon les périodes étudiées. En effet, les coupes de 6-20 ans et les feux de 20-40 ans 
étaient sélectionnés au printemps par les individus, une période critique où la condition 
corporelle du caribou est faible (Parker et al. 2009; Thompson et Barboza 2013). D’autres 
études ont montré que le caribou utilisait occasionnellement certains parterres de coupe 
(Rettie et al. 1997; Hins et al. 2009; Beauchesne et al. 2013) ou de feu (Schaefer et Pruitt 
1991; Saperstein 1996; Joly et al. 2003), ce que nous croyons être en lien avec la 
disponibilité élevée de nourriture dans ces sites (p. ex.: graminées et autres plantes 
vasculaires en régénération), particulièrement après la fonte des neige (Pomeroy et al. 
1998; Post et Stenseth 1999). La fonte de la neige est souvent plus hâtive dans les coupes 
et les feux qu’en forêt mature, et les caribous peuvent y retrouver des ressources 
alimentaires riches en protéines (Rettie et al. 1997; Joly et al. 2003). De telles ressources 
sont importantes au printemps pour la fin de la gestation et l’allaitement des jeunes 
(Chan-McLoed et al. 1994; Barboza et Parker 2008; Taillon et al. 2013) notamment en 
raison d’une carence potentielle dans leur diète hivernale (Post et al. 2003; Parker et al. 
2005). L’évitement des coupes de 20-40 ans et des feux de 0-5 ans aux deux échelles 
d’analyse de notre étude laisse supposer qu’avec le temps les coupes sont délaissées par 
le caribou, tandis que les feux sont de plus en plus sélectionnés. Cette différence est 
probablement due à une combinaison de deux facteurs, soit des changements dans la 
composition alimentaire des habitats à mesure qu’ils vieillissent (Schaefer et Pruitt 1991; 
Rettie et Messier 2000; Joly et al. 2003) et un risque de prédation croissant dans les 
coupes (James et al. 2004). En effet, la disponibilité alimentaire est reconnue pour 
augmenter au fur et à mesure que la régénération se développe dans les coupes, ce qui 
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s’accompagne d’une augmentation du risque de prédation lié à l’utilisation importante de 
l’habitat par les proies alternatives comme l’orignal (Johnson et al. 1995; Potvin et al. 
2005) et les prédateurs comme les loups et les ours (Seip 1992; Messier 1994; Serrouya 
et al. 2011). Les feux pour leur part sont reconnus pour éliminer les tapis de lichens 
(Morneau et Payette 1989; Boudreault et al. 2002) et vont donc créer des habitats 
localement peu favorables à court terme pour le caribou (Arseneault et al. 1997; Barrier 
et Johnson 2012), particulièrement en hiver (Rupp et al. 2006). Cependant, ils vont 
devenir plus propices en vieillissant à mesure que la régénération se développe (Thomas 
et Kiliaan 1998; Jandt et al. 2008), régénération qui cependant diffère de celle après 
coupe (McRae et al. 2001; Taylor et al. 2013).  
Notre étude montre en plus l’influence des habitats environnants sur le 
comportement du caribou (voir Leblond et al. 2011; Lesmerises et al. 2013 pour un 
exemple). En effet, nous avons observé que le caribou évitait les habitats entourés d’une 
forte proportion de coupes de 0-5 ans, de coupes de 6-20 ans et de feux de 0-5 ans. Ces 
résultats suggèrent que les coupes ont plus d’impacts que les feux, et pendant plus 
longtemps, sur la sélection d’habitat du caribou, et que leurs effets sont ressentis par le 
caribou à plus d’une échelle spatiale.  
La mise bas et l’été étaient deux périodes où le caribou passait très peu de temps 
dans les perturbations. Cette baisse de fréquentation peut s’expliquer par l’utilisation 
d’habitats sécuritaires par le caribou pendant la période où les faons sont le plus 
vulnérables à la prédation (Leclerc et al. 2012). Les trois classes d’âge de feux étaient 
beaucoup plus utilisées par le caribou que les coupes dans notre aire d’étude et ce, malgré 
une disponibilité quasi équivalente des deux types de perturbations. De surcroît, les 
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habitats après feux étaient de plus en plus utilisés à mesure qu’ils vieillissent pour toutes 
les périodes, en contraste avec les coupes de 20-40 ans qui étaient rarement utilisées par 
le caribou. Cette dichotomie peut s’expliquer, entre autre, par le recouvrement des lichens 
terricoles qui augmente progressivement après une vingtaine d’années dans les sites 
incendiés (Viereck et Schandelmeir 1980; Thomas et Kiliaan 1998; Jandt et al. 2008). 
5.4. L’impact des chemins forestiers 
Nous n’avons pu considérer les chemins forestiers dans l’analyse de sélection 
d’habitat à l’échelle de l’aire d’étude et dans l’analyse des facteurs contribuant aux 
fluctuations de la taille des domaines vitaux pour certaines périodes, puisqu’ils étaient 
trop corrélés avec les coupes. Néanmoins, leurs effets pourraient potentiellement 
exacerber l’évitement des coupes ou les fluctuations de taille du domaine vital, puisque 
ces structures sont reconnues pour avoir de profonds impacts sur le caribou dans la 
mesure où elles facilitent les déplacements des prédateurs et augmentent leurs 
probabilités de rencontre avec le caribou (voir Courbin et al. 2009; Whittington et al. 
2011; Latham et al. 2011; Leblond et al. 2013; Beauchesne et al. 2014). Les analyses de 
sélection d’habitat à l’échelle du domaine vital indiquent d’ailleurs un évitement 
systématique des chemins forestiers pendant toutes les périodes. De plus, le taux de 
mouvements des caribous augmentaient à proximité des chemins forestiers, excepté 
pendant la mise bas, où ils diminuaient. Réduire les déplacements pendant la période de 
mise bas peut être une meilleure stratégie anti-prédatrice qui limite les probabilités de 
rencontre avec les prédateurs (Rettie et Messier 2001). Finalement, la fragmentation des 
habitats par les chemins forestiers est une différence majeure entre les peuplements issus 
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de coupes et de feux (Reed et al. 1996; Saunders et al. 2002; Forman et al. 2003), sauf 
lors des coupes de récupération réalisées dans les feux (Lindenmayer et al. 2008).  
6. Conclusions et perspectives 
Les caribous ont évolué avec différents régimes de perturbations naturelles et s’y 
sont adaptés; toutefois, depuis quelques décennies, l’expansion rapide des chantiers de 
récolte ajoute les impacts de l’exploitation forestière à ceux des feux (Boucher et al. 
2009; Turner 2010). On pense que les populations animales peuvent persister malgré les 
perturbations de leur habitat tant que l’ampleur de ces changements se compare aux 
variations naturelles (Attiwill 1994; Drever et al. 2006; Sorensen et al. 2008). Ainsi, 
même si certaines coupes s’inspirent des feux, il n’en reste pas moins qu’elles peuvent 
constituer une perturbation supplémentaire. De plus, les coupes sont reconnues pour être 
plus systématiques tant dans leur structure que  leur disposition à l’échelle du paysage 
comparativement à la plupart des feux. Les effets cumulés des perturbations naturelles et 
anthropiques (feux, coupes et chemins forestiers) semblent trop importants, sous les 
régimes actuels de perturbations observés en forêt boréale canadienne, pour supporter des 
populations autosuffisantes de caribous des bois (Sorensen et al. 2008; Environnement 
Canada 2008, 2011). Pour compléter notre compréhension des réponses de cette espèce à 
ces deux types de perturbation, nous suggérons d’approfondir les études sur les impacts 
des feux et des coupes sur la démographie du caribou forestier (p. ex. reproduction, taux 
de survie, viabilité des populations), à laquelle la persistance des populations est 
intimement liée. À la lumière de ces résultats et dans une optique d’aménagement 
écosystémique, il serait souhaitable de cibler des pratiques sylvicoles qui réduisent les 
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écarts entre les habitats qui se rétablissent après feux et ceux qui se rétablissent après 
coupes.  
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Tableau 1. Description et disponibilité des catégories d’habitat dans l’aire d’étude 
(Saguenay-Lac-St-Jean, Québec, Canada). 
 
  
Type d’habitat Description Disponibilité (%) 
C05 Coupe de 0 à 5 ans 1,54 
C620 Coupe de 6 à 20 ans 5,57 
C2040 Coupe de 20 à 40  ans 2,92 
DS Dénudé sec – forêt non productive 5,50 
DH Dénudé humide – forêt non productive 4,57 
Eau Lac et rivière permanent 8,42 
F05 Feu de 0 à 5  ans 4,17 
F620 Feu de 6 à 20  ans 4,15 
F2040 Feu de 20 à 40  ans 2,90 
FM Feuillus mixtes : conifères <75% la surface 
terrière, ≥ 40 ans 2,69 
RM Résineux matures : conifères>75%  de la 
surface terrière, ≥40  ans 52,52 
Autres Tout autre polygone (forestier ou non) 
faiblement représenté 
3,69 
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Tableau 2. Description des modèles candidats testés pour expliquer les impacts des 
coupes et des feux sur la taille du domaine vital, le taux de mouvements et la sélection 
d’habitat à l’échelle de l’aire d’étude et du domaine vital du caribou dans la région du 
Saguenay-Lac-St-Jean (Québec, Canada) entre 2005 et 2012. Les modèles incluant des 
termes quadratiques (
2
) sont présentés avec un astérisque (*).  
 Modèles Variables 
A
n
al
y
se
 d
e 
la
 t
ai
ll
e 
d
es
 
d
o
m
ai
n
es
 v
it
au
x
 
Naturel Proportion des DH, DS et RM + latitude 
Coupe Modèle Naturel + proportion des coupes (ci-après C) 
Coupe* Modèle Coupe + C ² 
Feu Modèle Naturel + proportion des feux (ci-après F) 
Feu* Modèle Feu + F ² 
Coupe + Route Modèle Coupe + densité de chemins (ci-après DC) 
Coupe + Route* Modèle Coupe* + DC + DC ² 
Perturbation Modèle Coupe + proportion de F 
Perturbation* Modèle Perturbation + proportion de F et de C ² 
Complet Modèle Perturbation + DC 
Complet* Modèle Perturbation* + DC et DC ² 
A
n
al
y
se
 d
es
 t
au
x
 
d
e 
m
o
u
v
em
en
ts
 Naturel  Proportion de DS, DH, RM, DC et intervalle de temps (dt) 
Habitat coupe Modèle Naturel + C sous le trajet 
Habitat feu Modèle Naturel + F sous le trajet 
Habitat complet  Modèle Naturel + C / F sous le trajet  
Paysage coupe Modèle Naturel + C autour du trajet 
Paysage feu Modèle Naturel + F autour du trajet 
Paysage complet Modèle Naturel + C / F autour du trajet 
S
él
ec
ti
o
n
 
h
ab
it
at
 
éc
h
el
le
 A
É
 Naturel  Proportion de DS et RM 
Coupe Modèle Naturel + C 
Feu Modèle Naturel + F 
Complet Modèle Naturel + F / C 
S
él
ec
ti
o
n
 h
ab
it
at
 
éc
h
el
le
 
D
V
 
Naturel Tous les types d’habitat + pente + altitude  
Route Modèle Naturel + DC 
Paysage Modèle Naturel + F / C dans une zone tampon 
Complet Modèle Paysage + DC 
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Tableau 3. Classement des modèles candidats selon l’AIC expliquant l’impact des feux 
et des coupes sur la taille des domaines vitaux (DV), le taux de mouvements et la 
sélection d’habitat des caribous. Le nombre de paramètres (K), le log-likelihood (LL), la 
différence de valeur d’AICc (Δ AICc) et l’ajustement des modèles (R²-ajusté pour la 
taille des domaines vitaux et le taux de mouvements; AUC pour la sélection d’habitat à 
l’échelle de l’aire d’étude et coefficient de Spearman pour sélection d’habitat à l’échelle 
du domaine vital) sont également présentés.  
 Période Modèle K LL Δ AICc Ajustement 
A
n
al
y
se
 d
e 
la
 t
ai
ll
e 
d
es
 d
o
m
ai
n
es
 v
it
au
x
 Printemps (57 
DV) 
Perturbation * 14 1,25 0,00 0,16 
Coupe * 8 -12,25 26,90 0,18 
Feu * 10 -12,30 27,10 0,13 
      
Mise bas 
(42 DV) 
Complet * 15 5,15 0,00 0,16 
Perturbation * 13 4,50 1,10 0,19 
Feu* 9 -10,60 31,30 0,16 
      
Été  
(46 DV) 
Perturbation * 14 17,15 0,00 0,22 
Feu * 10 3,30 27,60 0,16 
Coupe * 8 -4,20 42,60 -0,07 
      
Rut  
(49 DV) 
Perturbation * 13 17,50 0,00 0,31 
Coupe * 7 5,00 24,90 0,32 
Feu * 9 1,15 32,70 0,27 
      
Hiver  
(64 DV) 
Perturbation * 16 1,35 0,00 0,62 
Coupe * 10 -21,85 46,30 0,48 
Feu * 10 -27,20 57,10 0,42 
A
n
al
y
se
 d
es
 t
au
x
 d
e 
m
o
u
v
em
en
t 
Printemps (4270 
trajets) 
Habitat complet 10 -3842,85 0,00 0,29 
Habitat feu 8 -3973,25 260,8 0,21 
Paysage complet 11 -4077,60 469,5 0,20 
      
Mise bas (1353 
trajets) 
Habitat complet 9 -1138,45 0,00 0,46 
Habitat feu 7 -1159,90 42,9 0,44 
Paysage complet 9 -1229,20 181,5 0,24 
      
Été  
(4218 trajets) 
Habitat complet 9 -3244,70 0,00 0,52 
Habitat feu 7 -3275,15 60,9 0,51 
Paysage complet 9 -3600,95 712,5 0,27 
      
Rut  
(4637 trajets) 
Habitat complet 9 -3951,00 0,00 0,33 
Habitat feu 7 -3988,00 74,0 0,29 
Paysage complet 10 -4204,05 516,1 0,16 
      
Hiver  
(11173 trajets) 
Habitat complet 11 -10098,60 0,00 0,30 
Habitat feu 8    -10245,00 292,8 0,26 
Paysage complet 11 -10493,20 789,2 0,22 
É
ch
el
le
 
ai
re
 
ét
u
d
e Annuelle  
(72 DV réels) 
Complet 9 -140,27 0 0,77 
Coupe 6 -144,03 1,40  
Feu 6 -156,08 25,50  
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É
ch
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m
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n
e 
v
it
al
 s
ai
so
n
n
ie
r 
Printemps (24 
caribous; 22978 
localisations) 
Complet 20 -15249,20 0 0,975(±0,011) 
Route 14 -15274,18 37,96  
Paysage 19 -15356,20 211,99  
 
     
Mise bas (21 
caribous; 18998 
localisations) 
Complet 20 -11548,99 0 0,987(±0,004) 
Route 14 -11738,00 366,01  
Paysage 18 -11760,41 420,84  
 
     
Été (22 caribous; 
60598 
localisations) 
Complet 18 -38413,54 0 0,988(±0,003) 
Route 13 -38711,72 586,37  
Paysage 17 -39376,43 1923,79  
 
     
Rut (22 caribous; 
42322 
localisations) 
Complet 18 -25942,59 0 0,979(±0,014) 
Route 13 -26081,22 265,26  
Paysage 17 -26881,30 1875,43  
 
     
Hiver (23 
caribous; 101550 
localisations) 
Complet 20 -63555,80 0 0,988(±0,006) 
Paysage 19 -64226,85 1340,10  
Route 14 -64872,10 2620,60  
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Tableau 4. Coefficient (β) et intervalle de confiance à 95% (95% IC) des variables indépendantes du modèle le plus parcimonieux 
expliquant la taille des domaines vitaux des femelles caribous (lorsque disponible; sinon noté « NA »). Les coefficients pour lesquels 
l’intervalle de confiance n’inclut pas le zéro sont affichés en gras.  
 Printemps Mise bas Été Rut Hiver 
 β IC95% β IC95% β IC95% β IC95% β IC95% 
Lat* 6,79 [1,87:11,71] 1,86 [-8,57:12,29] -2,12 [-8,46:4,22] 8,49 [4,19:12,79] 9,95 [4,34:15,56] 
C05 16,48 [-4,21:37,17] 7,46 [-11,69:26,61] 7,21 [-2,94:17,36] 6,99 [-6,53:20,51] -2,16 [-13,66:9,34] 
C05² -120,20 [-315,31:75,31] -15,55 [-137,95:106,85] -48,03 [-122,35:26,29] -46,46 [-176,67:83,75] 32,45 [-41,32:106,22] 
C620 1,24 [-3,62:6,10] 11,30 [-1,37:23,97] -0,99 [-6,23:4,25] 13,05 [3,91:22,19] 8,63 [3,47:13,79] 
C620² -0,25 [-12,71:12,21] -33,92 [-89,83:21,99] -8,54 [-28,09:11,01] -51,25 [-94,26:-8,24] -11,92 [-18,15:-5,69] 
C2040 NA NA NA NA NA NA NA NA -1,76 [-14,36:10,84] 
C2040² NA NA NA NA NA NA NA NA 34,48 [-20,81:89,77] 
F05 4,40 [-0,83:9,63] 14,12 [-6,66:34,90] -1,11 [-10,24:8,02] 3,74 [-1,52:9,00] 12,97 [6,14:19,80] 
F05² -15,50 [-33,86:2,86] -68,43 [-206,30:69,44] 13,89 [-32,73:60,51] -11,69 [-35,29:11,91] -40,80 [-67,59:-14,01] 
F620 3,52 [-1,81:8,85] 0,74 [-15,17:16,65] 17,97 [6,62:29,32] -0,38 [-5,22:4,46] 8,55 [0,52:16,58] 
F620² -14,04 [-35,15:7,07] -6,59 [-59,62:46,44] -131,89 [-205,50:-58,28] 0,52 [-17,12:18,16] -28,96 [-67,10:9,18] 
F2040 -0,40 [-3,06:2,26] -0,16 [-6,24:5,92] -1,64 [-6,37:3,09] 0,12 [-3,39:3,63] -0,04 [-2,93:2,85] 
F2040² 2,56 [-1,95:7,07] 2,68 [-7,48:12,84] -0,35 [-12,63:11,93] -0,48 [-9,99:9,03] 3,85 [-2,32:10,02] 
DS 1,50 [-2,43:5,43] 3,68 [-0,77:8,13] 0,83 [-4,13:5,79] -2,60 [-5,17:-0,03] -2,86 [-5,45:-0,27] 
DH -0,94 [-4,52:2,64] 3,09 [-3,95:10,13] 0,07 [-3,86:4,00] 1,63 [-1,53:4,79] 6,69 [3,53:9,85] 
RM 0,42 [-0,84:1,68] NA NA -0,08 [-1,55:1,39] NA NA 2,25 [0,91:3,59] 
SL NA NA -0,66 [-2,36:1,04] NA NA NA NA NA NA 
SL² NA NA 0,25 [-0,83:1,33] NA NA NA NA NA NA 
* Lat = latitude.  
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Tableau 5. Coefficient (β) et intervalle de confiance à 95% (95% IC) des variables indépendantes du modèle le plus parcimonieux 
expliquant le taux de mouvement des femelles caribous (lorsque disponible; sinon noté « NA »). Les coefficients pour lesquels 
l’intervalle de confiance n’inclut pas le zéro sont affichés en gras.  
Variables Printemps 
 
Mise bas 
 
Été 
 
Rut 
 
Hiver 
 
β IC95% 
 
β IC95% 
 
β IC95% 
 
β IC95% 
 
β IC95% 
C0-5 -0,90 [-1,08:-0,72] 
 
0,20 [-1,00:1,40] 
 
-1,10 [-1,38:-0,82] 
 
0,05 [-0,98:1,08] 
 
-0,89 [-1,04:-0,74] 
C6-20 -1,11 [-1,24:-0,98] 
 
-0,75 [-0,97:-0,53] 
 
-0,46 [-0,72:-0,20] 
 
-1,58 [-1,93:-1,23] 
 
-0,69 [-0,78:-0,60] 
C20-40 NA NA 
 
NA NA 
 
NA NA 
 
NA NA 
 
-0,95 [-1,09:-0,81] 
F0-5 -1,13 [-1,26:-1,00] 
 
-0,97 [-1,22:-0,72] 
 
-1,12 [-1,24:-1,00] 
 
-0,53 [-0,69:-0,37] 
 
-0,22 [-0,36:-0,06] 
F6-20 -1,21 [-1,34:-1,08] 
 
-1,08 [-1,26:-0,90] 
 
-1,10 [-1,20:-1,00] 
 
-1,16 [-1,26:-1,06] 
 
-0,95 [-1,03:-0,87] 
F20-40 -1,11 [-1,21:-1,01] 
 
-1,12 [-1,27:-0,97] 
 
-1,01 [-1,08:-0,94] 
 
-0,98 [-1,16:-0,90] 
 
-0,79 [-0,84:-0,74] 
DS -0,11 [-0,33:0,11] 
 
-0,17 [-0,43:0,09] 
 
-0,03 [-0,18:0,12] 
 
-0,02 [-0,21:0,17] 
 
0,13 [0,01:0,25] 
DH -0,07 [-0,22:0,08] 
 
-0,45 [-0,69:-0,21] 
 
-0,26 [-0,40:-0,22] 
 
-0,26 [-0,39:-0,13] 
 
0,28 [0,18:0,38] 
RM 0,02 [-0,11:0,15] 
 
NA NA 
 
NA NA 
 
NA NA 
 
0,57 [0,48:0,66] 
SL 0,07 [0,03:0,11] 
 
-0,17 [-0,24:-0,10] 
 
0,13 [0,08:0,18] 
 
0,20 [0,12:0,28] 
 
-0,04 [-0,00:0,00] 
Dt -0,20 [-0,27:-0,13] 
 
-0,20 [-0,30:-0,10] 
 
0,30 [0,24:0,36] 
 
0,20 [0,14:0,26] 
 
0,20 [0,18:0,22] 
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Tableau 6. Coefficient (β) et intervalle de confiance (95%IC) des variables indépendantes pour les analyses de sélection d’habitat à 
l’échelle de l’aire d’étude et à l’échelle du domaine vital pour toutes les périodes du cycle vital du caribou (lorsque disponible; sinon 
noté « NA »). Les coefficients n’incluant pas le zéro sont affichés en gras. 
Échelle Aire d’étude Domaine vital saisonnier 
Variables Annuelle Printemps Mise bas Été Rut Hiver 
  β IC95% β IC95% β IC95 β IC95% β IC95% β IC95% 
Pente NA NA -0,05 [-0,09:-0,01] -0,07 [-0,09:-0,05] -0,05 [-0,09:-0,01] -0,09 [-0,12 :-0,06] -0,08 [-0,10:-0,06] 
Altitude NA NA -4,79 [-8,11:-1,47] 8,42 [4,74:12,10] 2,95 [-0,62:6,52] 3,48 [-0,37:7,33] -1,94 [-5,21:1,33] 
Latitude -34,31 [-48,56:-20,06] NA NA NA NA NA NA NA NA NA NA 
Autre NA NA -0,32 [-0,88:-0,24] -0,13 [-0,88:0,62] -0,31 [-1,00:0,38] -0,43 [-0,83:-0,03] -0,06 [-0,56:0,44] 
C0-5 -11,28 [-19,34:-3,22] 0,24 [-0,87:1,35] 1,04 [-0,31:2,39] -0,34 [-1,15:0,47] -1,43 [-3,79:0,93] 0,08 [-0,33:0,49] 
C6-20 -10,76 [-16,3:-5,22] 0,53 [0,06:1,00] 0,04 [-0,69:0,77] -0,25 [-0,93:0,43] -0,65 [-1,38:0,08] 1,19 [0,49:1,89] 
C20-40 -32,76 [-52,77:-12,75] NA NA NA NA NA NA NA NA -0,36 [-0,61:-0,11] 
DH NA NA 0,10 [-0,10:0,30] 0,45 [0,05:0,85] -0,18 [-0,44:0,08] -0,18 [-0,35:-0,01] -0,65 [-0,87:-0,43] 
DS -0,80 [-7,31:5,71] 0,95 [0,54:1,36] 0,20 [-0,32:0,72] -0,18 [-0,48:0,12] 0,41 [0,15:0,67] 0,87 [0,67:1,07] 
Eau NA NA -0,26 [-0,50:-0,02] -1,78 [-2,28:-1,28] -1,55 [-1,99:-1,11] -2,76 [-3,17:-2,35] 0,13 [-0,05:0,31] 
F0-5 -6,64 [-12,91:-0,31] -0,28 [-0,67:0,11] -0,18 [-0,60:0,24] -0,01 [-0,58:0,56] -0,25 [-0,50:-0,00] -0,81 [-1,54:-0,08] 
F6-20 -4,35 [-10,96:-2,26] 0,20 [-0,19:0,59] 0,22 [-0,02:0,46] -0,22 [-0,86:0,42] -0,01 [-0,42:0,40] 0,23 [-0,39:0,85] 
F20-40 -1,07 [-4,59:2,45] 0,52 [0,23:0,81] 0,43 [-0,36:1,22] 0,26 [-0,01:0,53] -0,07 [-0,27:0,13] -0,32 [-0,68:0,04] 
FM NA NA -0,60 [-1,32:0,12] -2,02 [-3,03:-1,01] -0,42 [-0,84:0,00] -0,11 [-0,84:0,62] -0,27 [-0,59:0,05] 
RM -1,77 [-5,08:1,54] NA NA NA NA NA NA NA NA NA NA 
Pr. C0-5 NA NA -0,15 [-5,30:5,00] -14,57 [-19,95:-9,19] -3,23 [-4,27:-2,19] -3,91 [-5,50:-2,32] -4,00 [-9,38:1,38] 
Pr. C6-20 NA NA 0,60 [-0,80:2,00] -2,02 [-4,19:0,15] -3,64 [-5,31:-1,97] 1,00 [-1,07:3,07] -3,42 [-5,29:-1,55] 
Pr. C20-40 NA NA 0,76 [-5,63:7,15] 1,79 [0,58:3,00] NA NA -1,79 [-7,74:4,16] 0,85 [-3,63:5,33] 
Pr. F0-5 NA NA 0,05 [-1,69:1,79] 0,74 [-0,63:2,11] -2,07 [-3,14:-1,00] -2,78 [-4,31:-1,25] -3,94 [-5,50:-2,38] 
Pr. F6-20 NA NA 0,79 [0,06:1,52] -0,70 [-2,86:1,46] -0,28 [-1,39:0,83] -0,40 [-1,58:0,78] -1,52 [-3,23:0,19] 
Pr. F20-40 NA NA -0,36 [-1,21:0,49] -1,63 [-3,45:0,19] -0,98 [-1,97:0,01] 0,28 [-0,12:0,68] 0,09 [-0,73:0,91] 
SL NA NA -0,36 [-0,54:-0,18] -0,86 [-1,16:-0,56] -0,95 [0,59:1,31] -1,68 [-2,21:-1,15] -0,56 [-1,01:-0,11] 
  
  
Figure 1. Carte de l’aire d’étude représentant la répartition spatiale des différentes classes 
d’âge de coupes et de feux.  
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Annexe 1. Taille des rayons des zones tampons utilisés dans le modèle le plus 
parcimonieux incluant les variables de contexte environnemental, affectant le taux de 
mouvements et la sélection d’habitat du caribou dans la région du Saguenay-Lac-St-Jean 
(Québec, Canada) entre 2005 et 2012. La meilleure taille de zone tampon expliquant le taux 
de mouvement des caribous et leur sélection d’habitat variait entre les périodes pour un 
attribut donné, et entre les différents attributs pour une même période.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Analyses Variables 
Rayon de la zone tampon (m) 
Printemps Mise bas Été Rut Hiver 
Taux de 
mouvement  
Densité de routes 500 750 500 500 1750 
Proportion d’habitat 750 1750 1750 1750 1750 
Sélection 
d’habitat 
Densité de routes 500 750 500 750 750 
Proportion d’habitat 2000 750 500 750 2000 
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Annexe 2. Pourcentage d’utilisation (et intervalle de confiance à 95%) par le caribou des 
différentes classes d’âge de coupes et de feux pour chaque période. Le nombre total de 
localisations (n) est également présenté. 
Type de 
perturbation 
Printemps Mise bas Été Rut Hiver 
(n=11489) (n=9499) (n=30299) (n=21161) (n=50775) 
C0-5 1,16 (±2.83) 0,04 (±0,11) 0,16 (±0,42) 0,03 (±0,11) 0,40 (±1,15) 
C6-20 6,20 (±8.53) 1,06 (±2,13) 0,22 (±0,75) 0,28 (±1,20) 4,66 (±14,48) 
C20-40 0,01 (±0.07) 0,05 (±0,22) 0,00 (±0,00) 0,01 (±0,03) 0,36 (±1,20) 
F0-5 3,33 (±5,87) 1,24 (±3,37) 0,65 (±1,57) 0,71 (±2,03) 0,37 (±0,55) 
F6-20 6,14 (±10,18) 2,36 (±5,41) 1,86 (±3,59) 3,77 (±5,61) 2,47 (±3,82) 
F20-40 9,98 (±12,22) 3,26 (±5,85) 4,64 (±7,75) 10,41 (±14,61) 8,17 (±10,14) 
 
  
CONCLUSION GÉNÉRALE 
La majorité des populations de caribous et de rennes (Rangifer tarandus) sont en 
déclin à travers le monde (Vors et Boyce 2009; Festa-Bianchet et al. 2011) et le caribou 
forestier, écotype de la sous-espèce du caribou des bois (Rangifer tarandus caribou), 
n’échappe pas à cette tendance (Environnement Canada 2014). Son déclin est 
principalement imputable aux modifications anthropiques de son habitat, desquelles 
découlent des impacts directs et indirects sur plusieurs facettes de son écologie (Vors et 
Boyce 2009; Festa-Bianchet et al. 2011). Le caribou étant une espèce inféodée aux vieilles 
forêts de conifères (Courtois et al. 2008; Courbin et al. 2009), la récolte de ces peuplements 
entraine une perte d’habitat essentiel (Stuart-Smith et al. 1997; Courtois, 2003) en 
rajeunissant les peuplements et en favorisant les essences feuillues (Hins et al. 2009; 
Lesmerises et al. 2013). Ces changements profitent aux proies alternatives comme l’orignal 
(Alces americanus) (Potvin et al. 2005; Peters et al. 2013) et aux prédateurs comme l’ours 
noir (Ursus americanus) (Brodeur et al. 2008) et le loup gris (Canis lupus) (Messier 1994; 
Courbin et al. 2014). De surcroît, la fragmentation du paysage par les routes et les chemins 
forestiers augmente les probabilités de rencontre entre les prédateurs et le caribou (Latham 
et al. 2011; Lesmerises et al. 2012). Ces modifications du paysage ont forcé le caribou 
forestier à développer des stratégies particulières, comme se déplacer plus souvent 
(Leblond et al. 2013) ou augmenter la taille de son domaine vital (Beauchesne et al. 2014) 
afin d’acquérir les ressources qui lui sont nécessaires dans l’environnement, tout en 
minimisant le risque de prédation (voir Wittmer et al. 2007; Courtois et al. 2008; Losier et 
al. 2015).  
Plusieurs écosystèmes terrestres ont subi de profonds changements depuis 
l’industrialisation des méthodes d’exploitation des ressources naturelles (Foley et al. 2005; 
Ellis 2011). Auparavant, les paysages forestiers étaient dynamisés par les perturbations 
naturelles (Barnes et al. 1998; Turner et al. 2001; Kulakowski et Veblen 2007). En forêt 
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boréale, les feux sont la principale perturbation naturelle (Kimmins 1997) et génèrent une 
mosaïque de peuplements d’âge, de structure et de composition variable (Johnson 1992; 
Payette 1992). Comme les activités anthropiques se sont beaucoup accrues depuis quelques 
décennies, l’exploitation forestière est désormais la principale perturbation responsable du 
dynamisme de la forêt boréale d’Amérique du nord (Boucher et al. 2009; Turner 2010). Par 
ses pratiques sylvicoles standardisées et la courte rotation des interventions, l’exploitation 
forestière a grandement modifié la structure et la composition de la forêt boréale (Hart et 
Chen 2006; Boucher et al. 2009; Cyr et al. 2009). Ces changements soulèvent des 
inquiétudes quant à la pérennité de la biodiversité et des fonctions des écosystèmes 
(Gauthier et al. 2008). Pour faire face à ces enjeux écologiques, l’aménagement 
écosystémique propose de réduire les écarts entre les forêts naturelles et aménagées 
(Slocombe 1998; Fenton et al. 2009) en s’inspirant des perturbations naturelles dans les 
pratiques sylvicoles. Il est attendu que cette approche garantira une meilleure conservation 
des espèces sensibles à l’exploitation forestière, comme le caribou forestier.  
Certains auteurs ont documenté l’impact des feux sur l’habitat et le comportement 
de plusieurs sous-espèces de caribou en Amérique du Nord (Schaefer et Pruitt 1991; Joly et 
al. 2003; Jandt et al. 2008). Malgré que les feux de forêts réduisent les tapis de lichen, 
supprimant pendant quelques décennies une ressource alimentaire très importante, il ne 
semble pas y avoir de patron clair concernant la façon dont les feux influencent les 
réponses comportementales du caribou (Joly et al. 2003). Les résultats varient d’une région 
et d’une harde à l’autre, certaines études rapportant des impacts négatifs (Ferguson et 
Messier 2000; Joly et al. 2003; Dunford et al. 2006) ou positifs (Anderson et Johnson 
2014), tandis que d’autres soulignaient une absence de réponse (Delarum et al. 2007). À 
notre connaissance, aucune étude avant la nôtre ne s’était intéressée à comparer les impacts 
des feux et des coupes sur le comportement du caribou forestier. Puisque le caribou est une 
espèce menacée par la foresterie et que l’aménagement écosystémique pourrait aider à 
mieux conserver les espèces à risque dans les territoires aménagés, il était pertinent de 
s’intéresser aux réponses du caribou dans ces deux types de perturbations. 
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 L’objectif principal de ce projet de recherche était de comparer les réponses 
comportementales du caribou forestier dans des feux et dans des coupes d’âges équivalents. 
Pour répondre à cet objectif, nous avons évalué la sélection d’habitat et l’utilisation de 
l’espace du caribou dans ces deux types de perturbations, en posant l’hypothèse que les 
coupes ont un impact négatif plus important que les feux. Nos résultats suggèrent que les 
coupes et les feux ont des impacts analogues au cours des premières années suivant la 
perturbation, avant de diverger au fur et à mesure que le peuplement gagne en âge. Les 
analyses ont mis en évidence des réponses comportementales différentes entre les feux et 
les coupes. Cette variabilité de réponses peut être expliquée par plusieurs facteurs comme 
les différences entre les habitats issus de coupe ou de feu (McRae et al. 2001; Taylor et al. 
2013; Fourrier et al. 2013), les facteurs limitant le caribou (Rettie et Messier 2000; Gustine 
et al. 2006), ses besoins changeant selon les périodes de son cycle vital (Courtois et al. 
2003) ou encore les échelles spatiale et temporelle considérées (Rettie et Messier 2000; 
Mayor et al. 2009).  
Plus spécifiquement, nous avons mis en évidence un évitement des coupes de 0-5 
ans, de 6-20 ans et de 20-40 ans, et des feux de 0-5 ans à l’échelle de l’aire d’étude; 
possiblement induit par le risque de prédation plus élevé dans les coupes de moins de 40 
ans et les feux très récents, reconnus pour être fréquentés par les proies alternatives et les 
prédateurs (voir Fisher et Wilkinson 2005; Courbin et al. 2009; Peters et al. 2013). Les 
résultats de sélection d’habitat à l’échelle du domaine vital révèlent une utilisation modérée 
de certaines perturbations par le caribou, possiblement en lien avec la disponibilité de 
nourriture dans les habitats en régénération (Rettie et al. 1997; Joly et al. 2003; Hins et al. 
2009); à ce titre, Beauchesne et al. (2013) ont montré que les femelles caribous fréquentent 
les coupes la nuit à certains moments de l’année, possiblement pour y acquérir des 
ressources. Cependant, les coupes et les feux de 0-5 ans étaient toujours globalement évités 
aux échelles de l’aire d’étude et du domaine vital saisonnier. Les secteurs à fortes densités 
de chemins forestiers étaient strictement évités pendant toutes les périodes. Rappelons que 
les chemins forestiers sont exclusifs aux coupes et qu’ils ont un profond impact négatif sur 
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le caribou (Courbin et al. 2009; Whittington et al. 2011; Latham et al. 2011; Leblond et al. 
2013; Beauchesne et al. 2014).  
Nous avons utilisé la taille des domaines vitaux et le taux de mouvements des 
caribous comme variables d’utilisation de l’espace. L’analyse de la taille des domaines 
vitaux a montré qu’à certaines périodes de l’année le caribou augmente la taille de son 
domaine vital en réponse aux perturbations (coupe ou feu). Cette réponse est cependant non 
linéaire car au-delà d’une certaine quantité de perturbations contenues dans le domaine 
vital, le caribou contracte celui-ci. Les caribous peuvent augmenter la taille de leurs 
domaines vitaux en réponse à une perte d’habitats de qualité ou pour maintenir une certaine 
quantité d’habitats favorables (McLoughlin et Ferguson 2000; Faille et al. 2010; 
Beauchesne et al. 2014). Cependant les caribous ne sont pas en mesure d’éviter les habitats 
non favorables au-delà d’une certaine quantité de perturbations et tendent à réduire la taille 
de leur domaine vital afin de limiter les impacts (Beauchesne et al. 2014). Le taux de 
mouvement n’a pas révélé de différences majeures entre les habitats après coupe et ceux 
après feu, mais a néanmoins mis en évidence un impact des routes. En effet, les caribous 
augmentaient leurs taux de mouvement aux abords des chemins forestiers, suggérant un 
stress associé à ces structures. La fragmentation des habitats par les chemins forestiers pour 
l’exploitation du bois est d’ailleurs reconnue pour avoir des répercussions négatives sur le 
caribou (Courbin et al. 2009; Whittington et al. 2011; Latham et al. 2011; Leblond et al. 
2013; Beauchesne et al. 2014). 
Ce projet de recherche s’inscrit dans la continuité des travaux réalisés sur le caribou 
forestier et sur les impacts de l’exploitation forestière. Avec la possibilité d’implanter 
l’aménagement écosystémique en forêt boréale, il est primordial d’améliorer nos 
connaissances de la réponse du caribou aux perturbations naturelles et anthropiques pour 
établir les liens entre cette stratégie d’aménagement forestier et la conservation du caribou 
forestier et de son habitat. Nos résultats suggèrent que les coupes et les feux ont un impact 
similaire au cours des premières années avant de diverger par la suite. Les coupes 
pourraient devenir plus favorables aux proies alternatives et aux prédateurs en vieillissant 
67 
 
 
(Potvin et al. 2005; Bordeur et al. 2008; Lesmerises et al. 2012), alors que les feux 
deviendraient plus propices au caribou, à mesure que la régénération se développe (Thomas 
et Kiliaan 1998; Jandt et al. 2008). La fragmentation des habitats par les routes et les 
chemins forestiers est étroitement liée à l’exploitation du bois (Saunders et al. 2002; 
Forman et al. 2003) et constitue une différence majeure entre les habitats après feu et après 
coupe. Nos résultats, en accord avec de nombreuses autres études (p.ex. Courbin et al. 
2009; Whittington et al. 2011; Latham et al. 2011; Leblond et al. 2013; Beauchesne et al. 
2014), suggèrent que cette perturbation anthropique supplémentaire à la coupe a de 
profonds impacts négatifs sur le comportement du caribou.  
Les conclusions de ce projet serviront à améliorer les connaissances sur le caribou 
forestier et à orienter les mesures de gestion et de conservation de cette espèce et de son 
habitat. D’un point de vue appliqué, une attention particulière devrait être portée aux 
chemins forestiers puisque leur création et leur rayon d’influence entrainent une perte 
directe et une perte fonctionnelle d’habitat pour le caribou (Leblond et al. 2011), un effet 
trop souvent durable. Les chemins désuets pourraient par exemple être re-végétalisés afin 
de minimiser les impacts qu’ils ont sur les prédateurs et le caribou (voir Nellemann et al. 
2010 pour un exemple de restauration). La récupération de bois brûlé après un feu est une 
pratique en expansion qui mérite réflexion, dans la mesure où des chemins sont créés pour 
la récupération de ce bois (Nappi et al. 2004; Lindenmayer et al. 2008), et que nous avons 
démontré que ces structures avaient d’importants impacts négatifs sur le caribou.  
Un autre aspect important en gestion de la faune est la notion de seuil de perte 
d’habitat, qui peut être définit comme le point au delà duquel l’habitat change, excédant les 
niveaux pour lesquels les animaux sont adaptés et pouvant conduire au déclin des 
populations ou à l’extinction locale (Sorensen et al. 2008, Ficetola et Denoël 2009). Les 
populations animales sont supposées persister dans des paysages en changement si ces 
changements restent à l’intérieur de l’étendue des variations naturelles historiques 
auxquelles elles sont adaptées (Attiwill 1994; Angelstam 1998; Seymour et Hunter 1999). 
Environnement Canada (2011) a démontré que la dynamique des populations de caribou 
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était fortement affectée par les feux, les coupes et les routes, avec cependant un impact plus 
important des perturbations anthropiques que naturelles. Même si l’industrie forestière 
souhaite minimiser les impacts sur le caribou en adaptant ses pratiques forestières pour 
imiter les perturbations naturelles, il n’en reste pas moins que les coupes et les chemins 
forestiers sont des perturbations qui s’ajoutent aux perturbations naturelles (Boucher et al. 
2009; Turner 2010), dont les effets affectent la dynamique prédateur-proie et ont de 
profondes répercussions sur les populations de caribou forestier et leur autosuffisance 
(Environnement Canada 2011). Puisque les feux et les coupes limitent l’autosuffisance des 
populations de caribou, la notion de seuil de perturbations cumulées pourrait être un 
concept intéressant permettant d’identifier une limite d’exploitation commerciale de la forêt 
à l’échelle du paysage (Rompré et al. 2010; Johnson 2013). Le fait que le comportement du 
caribou diffère dans les coupes et les feux laisse supposer que d’autres paramètres plus 
critiques pour la dynamique des populations comme le taux de survie ou le taux de 
reproduction pourraient également varier entre les deux types d’habitat. La prochaine étape 
pourrait être d’évaluer les réponses démographiques des populations et ultimement leur 
persistance dans les feux et les coupes, afin de pousser plus loin la compréhension des 
effets distincts de ces deux perturbations sur la démographie des hardes de caribou 
forestier.  
Si l’aménagement écosystémique semble être une avenue prometteuse pour 
concilier l’exploitation des ressources forestières et les engagements de conservation de la 
biodiversité, nos résultats suggèrent que des ajustements doivent être faits pour raffiner 
cette stratégie dans l’aire de répartition du caribou forestier, puisque les coupes ont 
davantage d’impacts sur le caribou que les feux. De plus, la situation du caribou forestier 
n’est qu’un exemple parmi d’autres, puisque de nombreuses espèces sont confrontées aux 
impacts de l’exploitation des ressources forestières dans leur aire de répartition (p.ex. 
Paquin et Codere 1997; Drapeau et al. 2003; St-Laurent et al. 2008). Les mesures de 
conservation émises pour le caribou forestier, considéré espèce parapluie des forêts 
nordiques (Courtois et al. 2001), profiteraient dans un même temps à un bon nombre 
d’espèces inféodées aux forêts matures.  
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